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RÉSUMÉ 

Ces dernières années, une attention croissante est portée sur la présence dans l'environnement 

de polluants d'intérêt émergent tels que les perturbateurs endocriniens. Ces polluants sont 

susceptibles d'avoir des effets néfastes sur l'environnement, même à des niveaux de 

concentrations relativement faibles allant du nanogramme au microgramme par litre (ng.L-1 -

IJg.L-1). Leur présence dans l'environnement est devenue une préoccupation d'actualité. Dans 

cette thèse, l'application de la technologie de bioréacteur à membrane (BRM) a été envisagée 

afin d'évaluer son potentiel de traitement des eaux usées contenant le bisphénol-A (BPA). Le 

BPA est un composé utilisé dans de nombreuses applications industrielles, notamment dans la 

production de plastiques polycarbonates, de résines époxydes, dans l'industrie du PVC, etc. Le 

BPA a été détecté dans les eaux usées, les effluents de stations d'épuration, les eaux de 

surface et les sédiments. Le BPA est un alkylphénol et un œstrogéno-mimétique capable de se 

lier au récepteur a des œstrogènes, ce qui fait de lui un perturbateur endocrinien. Les objectifs 

de cette thèse se traduisent à trois niveaux (fondamentaux et appliqués): 1) Évaluer le potentiel 

du BRM immergé pour la dégradation du BPA, 2) Contribuer au développement de 

connaissances utiles à la compréhension des mécanismes d'élimination du BPA dans le BRM, 

3) Évaluer l'effet du BPA et de certains paramètres opératoires sur les performances globales 

du BRM et sur l'activité de la biomasse épuratrice, 4) Quantifier l'évolution du colmatage 

membranaire lors du traitement d'un effluent contaminé par le bisphénol A. 

La première partie de l'étude a consisté à développer une biomasse épuratrice en utilisant un 

effluent synthétique contenant du glucose comme substrat carboné (400 - 2 000 mg DCaL\ 

Une fois la biomasse développée, l'effluent synthétique a été dopé par le BPA Ousqu'à 1 mg.L-1 

de BPA) et la DCO totale à l'entrée du BRM a été maintenue à 1 000 mg.L-1. Les performances 

d'abattement de la DCa sont restées relativement stables atteignant 99 % pour des charges 

massiques et volumiques imposées comprises entre 0,3-1,0 kg DCa.kg-1 MVES.j(1 et entre 0,6-

9,6 kg DCa.m-3.j(1, respectivement. La diminution du temps de rétention hydraulique (TRH) de 

5,5 h à 3h n'a induit aucun effet significatif sur les performances d'abattement de la DCO. 

L'abattement de l'azote ammoniacal (N-NH4) est resté très élevé (~ 99%), contrairement à celui 

du phosphore (P-P04 ) (46-75%). Une élimination quasi-totale du BPA a été observée (taux 

d'abattement moyen de 99%). Cependant, à partir de 21,6 g.m-3.j(1 (soit 5 mg.L-1), des effets du 

BPA sur l'activité de la biomasse épuratrice sont observés. Ces effets sont la diminution des 

performances du BRM notamment en termes d'élimination de la DCa et la diminution de la 
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concentration de boue. Les mécanismes majeurs inhérents à l'élimination du SPA dans le SRM 

ont été étudiés. Ces mécanismes sont l'adsorption et la biodégradation. Le processus 

d'adsorption du SPA sur la biomasse atteint l'équilibre au bout de 2 h de temps de contact. La 

capacité d'adsorption (qmax) du SPA sur la biomasse du SRM est significative et l'adsorption est 

parfaitement décrite par les isothermes de Freundlich et de Langmuir (qmax = 0,833 mg.g-1
). 

L'étude de biodégradation du SPA effectuée sur des boues préalablement acclimatées, a 

permis de déterminer les paramètres cinétiques de biodégradation du SPA. La cinétique de 

biodégradation du SPA est décrite par le modèle cinétique d'ordre 1, avec une constante 

cinétique k1 = 1,134 h-1
. La constante cinétique de biodégradation du SPA diminue lorsque la 

concentration initiale de SPA augmente. La variation de la concentration initiale de DCO (400-

2 000 mg DCO.L-1
) n'a pas d'influence notable sur les paramètres cinétiques et le taux de 

biodégradation du SPA. Une étude de l'évolution du colmatage membranaire lors du traitement 

d'effluent contaminé par le SPA a été effectuée. La réversibilité du colmatage a été mise en 

évidence. Dans les conditions de fonctionnement normal du SRM (TRH = 5,5h, débit de filtration 

=18 mL.min-\ [MES] = 10-15 g/L), le passage du colmatage réversible au colmatage irréversible 

est observé aux alentours des 84 heures de filtration. Le fractionnement du colmatage suivant 

les trois échelles d'observation (macro-colmatage, micro-colmatage et na no-colmatage) a 

permis de déterminer résistances de colmatage. 
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ABSTRACT 

ln recent years, increasing attention is accorded to the presence in the environ ment of emerging 

pollutants such as endocrine disrupting compounds. These pollutants may have negative effects 

on the environment even at low conéentrations (ng.L-1-lJg.L-\ Their presence and potential risks 

to the environment has become an important concern. In this thesis, membrane bioreactor 

(MSR) technology has been applied to evaluate its potential of treatment of wastewaters 

containing bisphenol-A (SPA). SPA is a compound used in many industrial applications, 

particularly in the production of polycarbonate plastics, Epoxy resins, in the PVC industry. SPA is 

an alkylphenol capable to bind to estrogenic receptor-a, which makes it an endocrine disruptor 

compound. SPA has been found in many wastewaters, wastewater treatment plant effluents, 

surface waters and sediments. The objectives of this study are: 1) evaluate the potential of 

submerged MSR for the degradation of SPA, 2) contribute to the development of knowledge on 

the mechanisms of SPA removal in a MSR, 3) evaluate the effects of SPA and sorne operating 

parameters on the ove ra Il performance of the MSR and on the activity of the biomass, 4) 

quantify the evolution of membrane fouling during the treatment of effluent contaminated with 

SPA. 

The first part of the study was focused on the development of the biomass by using a synthetic 

effluent containing glucose as carbon substrate (400 - 2000 mg DCO.L-1
). Once biomass was 

developed, SPA was addedto the synthetic effluent (up to 1 mg.L-1 de SPA), while the total 

COD concentration at the inlet of the MSR was maintained around 1 000 mg.L-1
. The COD 

removal remained relatively constant, reaching 99% for organic and volumetric loading rate 

ranged between 0.3 - 1.0 kg DCO.kg MVES.d-1 and between 0.6-9.6 kg-DCO.m-3.d-1
, 

respectively. The effects of hydraulic retention time (HRT) on the ove ra Il performance of the 

MSR unit were tested by gradually reducing HRT from 5.5 h to 3.0 h, when the concentrations of 

COD and SPA in the effluent were kept constant, respectively. The reduction of HRT did not 

influence the COD removal. The removal of ammonium nitrogen (NH4-N) remained very high (~ 

99%), whereas phosphorus (P04-P) removal was ranged between 46 and 75%. A total removal 

of SPA was observed in the MSR (average removal rate of 99%). However, from 21.6 g.m-3.d-1 

(or 5 mg L-1
), observable effects of SPA on the activity of the biomass are measured. These 

effects are the decrease in the COD removal and the decrease in biomass concentration. Major 

mechanisms of SPA removal were studied. Adsorption study on biomass (active and inactive) 

allowed separating physical adsorption to bio-sorption. Adsorption equilibrium of SPA was 
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reached after 2 h of contact time. Adsorption capacity was significant and adsorption process 

was weil described by the Freundlich isotherm and Langmuir (qmax = 0.833 mg.g-1
). 

Biodegradation study was performed on acclimated sludge. Biodegradation kinetic and the 

influence of some operational parameters were determined. The kinetic of biodegradation was 

described by the first order kinetic model, with a constant rate k1 = 1.134 h-1
. The biodegradation 

constant rate decreased with the increase of initial concentration of BPA. When COD 

concentration was ranged from 400 to 2000 mg DCO.L-1 (or from 0.04 to 0.20 9 VSS DCO.g-1
), 

the initial COD did not affect the biodegradation kinetic rate. A study occurred in subcritical 

conditions of filtration allowed determining the reversibility of membrane fouling in the MBR. The 

transition from reversible fouling to irreversible fouling of the membrane occurred around 84 h of 

filtration. Fouling was studied using three scales of observation: the macro-fouling (accumulation 

of TS on the membrane noted Rs), the micro-fouling (biofilm development on the membrane 

noted RB) and nano-fouling (adsorption of molecules noted RA). 
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INTRODUCTION 

Les eaux usées industrielles (EUI), municipales (EUM) et domestiques (EUD) contiennent des 

quantités non négligeables de polluants organiques, inorganiques et microbiens. Ces eaux 

résiduaires constituent l'une des principales sources de contamination des eaux de surface et 

souterraines. Des stratégies de traitement efficaces devront être adoptées par les industries, les 

scientifiques et gestionnaires pour atteindre de manière optimale les normes de rejets qui 

évoluent vers une sévérité croissante et ce, aussi bien en ce qui concerne les concentrations 

que les charges rejetées en polluants. Par exemple, pour les rejets en milieu naturel des EU D, il 

a été défini des zones dites normales, pour lesquelles le traitement est principalement axé sur 

l'élimination des fractions particulaires et des pollutions carbonées, et des zones dites 

sensibles, pour lesquelles une élimination complémentaire des fractions azotées, phosphatées 

et microbiennes est nécessaire. Pour les EUD, les procédés dits conventionnels, qu'ils soient 

intensifs (boues activées, lits bactériens, biofiltres aérobies), extensifs (Iagunage, système 

d'infiltration) ou combinés, peuvent répondre aux exigences de rejet en présentant chacun des 

performances plus ou moins fiables du fait de leur sensibilité à des variations brusques de 

charges à traiter (cas des systèmes à cultures libres), de l'état de floculation des populations 

épuratrices (cas des boues activées) ou de défauts de maîtrise de la répartition de la biomasse 

et des écoulements au sein de garnissages poreux (systèmes à cultures fixées dans des lits à 

ruissellement, voir biofiltres). 

Pour les EUI, des règles précisent également les conditions de rejet en milieu naturel ou dans le 

réseau d'égout municipal, mais on observe un intérêt croissant pour des systèmes permettant 

une réutilisation partielle ou totale des eaux traitées. Cette réutilisation des eaux traitées est 

intéressante pour plusieurs raisons: 1) elle permet de palier le déficit croissant des eaux 

destinées à la consommation humaine; ii) elle permet de préserver les milieux naturels en 

minimisant les besoins en eau, quel qu'en soit l'usage, et les rejets; et iit) elle peut également se 

justifier économiquement par rapport au traitement d'une eau de surface ou eau souterraine de 

qualité dégradée qui oblige à faire appel à des systèmes de traitement de plus en plus 

complexes. 

Ces dernières années, une attention croissante est portée sur la présence dans l'environnement 

de micropolluants d'intérêt émergent. Ces micro polluants ont des structures chimiques 

complexes et sont susceptibles d'avoir des effets sur l'environnement même à des faibles 

concentrations. Leur présence et leurs risques potentiels dans l'environnement sont devenues 
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une préoccupation d'actualité. Le bisphénol-A est un exemple typique de polluants d'intérêt 

émergent. Il est fréquemment détecté dans les eaux usées résiduaires et les effluents de station 

d'épuration. A l'instar de plusieurs autres polluants émergents, le SPA n'est pas toujours 

dégradé dans les filières classiques de traitements des eaux. En effet, dans certains systèmes 

de traitement des eaux tels que la boue activée conventionnelle, une proportion du rejet de SPA 

est retenue dans les boues, causant des problèmes supplémentaires en ce qui concerne la 

gestion des boues. 

Les techniques membranaires, notamment les bioréacteurs à membrane (SRM), peuvent 

constituer une avenue potentielle de traitement d'effluents contaminés par le SPA et de 

réutilisation d'effluents traités. L'intérêt de ces procédés réside dans leur aspect non polluant, 

leur facilité d'automatisation et leur capacité à éliminer simultanément les polluants de type 

organique, inorganique et microbien en une seule étape de traitement. Ces technologies offrent 

également la possibilité de clarifier et de désinfecter simultanément les eaux sans risque de 

formation de composés organo-halogénés. 

Le chapitre 1 de cette thèse expose à travers une synthèse bibliographique, la problématique 

liée à la présence du SPA et les risques potentiels associés à ce composé. Ce chapitre 

présente également l'état actuel des connaissances sur le procédé de bioréacteur à membrane 

pour le traitement et la réutilisation des eaux usées industrielles et urbaines. Une présentation 

détaillée des hypothèses, des objectifs, de l'originalité et de la démarche expérimentale 

associés à cette thèse est également décrite dans ce chapitre. 

Le chapitre 2 se focalise sur la méthodologie expérimentale, les conditions de fonctionnement et 

les différentes approches et méthodes analytiques utilisées pour caractériser et quantifier la 

pollution afin de suivre les performances du bioréacteur à membrane. 

Le chapitre 3 présente les performances du bioréacteur à membrane (membrane d'ultrafiltration 

à fibres creuses) pour le traitement d'un effluent synthétique contaminé par le bisphénol-A. Une 

application au traitement d'effluent réel de type municipal est également présentée dans ce 

chapitre. 

Le chapitre 4 est consacré à l'étude des paramètres cinétiques et thermodynamiques des 

mécanismes majeurs (biodégradation et adsorption) inhérents à l'élimination du SPA. 

Le chapitre 5 étudie le colmatage membranaire lors du traitement d'un effluent contaminé par le 

SPA. Ce chapitre est consacré à la détermination des conditions de filtration et à la 

quantification du colmatage au cours de la période de fonctionnement normal du SRM. 
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Une conclusion générale colligeant les résultats essentiels et indiquant des recommandations 

possibles de poursuite des travaux se trouve à la fin de ce document. On trouve également à la 

fin de ce document, une section dite «contribution scientifique » qui définie l'impact des travaux 

effectués. 
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1 SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 

1.1 Polluants organiques d'intérêt émergent retrouvés dans les eaux 
usées résiduaires 

1.1.1 Origines et propriétés physico-chimiques 

Depuis un certain nombre d'années, une attention scientifique particulière est portée sur 

l'émergence et le devenir dans l'environnement de composés organiques, présentant une 

activité estrogénique. Ces composés sont appelés perturbateurs endocriniens (PE) et ils 

regroupent entre autres, les hormones stéroïdiennes naturelles d'origine urinaire (estrone: E1, 

17~-estradiol: E2, E3: estriol), les hormones synthétiques (17a-éthinylestradiol: EE2), les 

alkylphénols polyethoxylates (APEOs) et leurs produits de métabolites (alkyl phénols (APs) et 

alkylphénols carboxylates), le BPA, des produits pharmaceutiques (Heberer, 2002), des 

dioxines, des pesticides, etc. Un PE se définit comme étant une substance exogène ou une 

mixture qui altère le fonctionnement du système endocrinien et, par conséquent, cause des 

effets négatifs sur un organisme intact, ou sur sa progéniture ou sa population (Lister et Van Der 

Kraak, 2001; Esplugas et al., 2007). On retrouve les PE à l'état de traces dans les eaux usées 

résiduaires et ils ne participent globalement qu'à une très faible proportion de la matière 

organique dissoute (Desbro et al., 1998; Baronti et al., 2000; Korner et al., 2000; Huang et 

Sedlak, 2001; Snyder et al., 2001; Spengler et al., 2001). Mais, ils échappent pour la plupart à 

l'épuration classique des eaux usées, comprenant un prétraitement physico-chimique suivi d'un 

traitement biologique par biomasse en suspension (boue activée) ou biomasse fixée 

(biofiltration, lit bactérien) (Christiansen et al., 2002; Auriol et al., 2006). Les rejets de station 

d'épuration (STEP) sont présentés comme l'une des causes principales de l'apport des PE dans 

les milieux naturels, dans l'environnement. Les PE sont d'intérêt émergent. Quelques familles de 

micropolluants PE, d'intérêt émergent, couramment décelés dans les eaux usées résiduaires 

sont présentées dans les sections suivantes. 
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1.1.2 Composés pharmaceutiques 

Les composés pharmaceutiques sont des composés qui ne sont pas complètement éliminés 

dans le corps humain. Dans la plupart du temps, ils ne sont pas transformés ou quant ils le sont 

(partiellement), ils aboutissent à des composés de formes polaires (molécules polaires 

conjuguées). Les composés pharmaceutiques et produits dérivés (médicaments, métabolites 

des médicaments, produits cosmétiques, compléments alimentaires et métabolites dérivés) sont 

des polluants d'intérêt émergent. De nombreuses études rapportent qu'ils ne sont pas 

complètement éliminés dans les STEP conventionnelles (Clara et al., 2004a; Khan et al., 2004; 

Clara et al., 2005a; Clara et al., 2005b; Zuehlke et al., 2006; Cirja et al., 2008). De nombreux 

composés pharmaceutiques ont été détectés dans les eaux de surface, eaux souterraines, et 

eaux usées de plusieurs pays, notamment le Canada, le Brésil, l'Allemagne, les États-Unis, et 

bien d'autres (Heberer, 2002; Boyd et al., 2003; 0' Grady, 2007). Les concentrations mesurées 

dans les EUM sont de l'ordre du ng.L-1 au jJg.L-1
• Dans les eaux de surface, elles varient en 

général entre 10 et 500 ng.L-1 (Ternes et al., 1998), ou plus à certains endroits (Larsson et al., 

2007). 

1.1.3 Hormones et dérivés hormonaux 

Les hormones stéroïdiennes (de type naturel ou synthétique) présentent une activité 

estrogénique importante. Plusieurs composés estrogéniques, tel que le 17 a-éthinylestradiol 

(EE2), l'ingrédient actif des contraceptifs oraux, ne sont pas efficacement éliminés dans les 

STEP. Ils sont détectés dans les eaux de surface et eaux usées: 

E1: 3 à 9 ng.L-1 (Desbro et al., 1998; Baronti et al., 2000); 

E2: 0,1 à 5 ng.L-1 (Huang et Sedlak, 2001; Snyder et al., 2001); 

EE2: 0,1 à 9 ng.L-1 (Desbro et al., 1998; Baronti et al., 2000; Spengler et al., 2001). 

1.1.4 Bisphénol-A 

Le Bisphénol-A (BPA) est un composé phénolique utilisé dans de nombreuses applications 

industriels, notamment comme monomère dans la production de plastiques polycarbonates 

(pour la fabrication des disques compacts, des bouteilles réutilisables, des contenants de 

produits alimentaires, des biberons, etc.), comme précurseur ou matière de départ pour des 

monomères de certaines résines époxydes (pour la fabrication d'enduits de protections, 

d'adhésifs). Le BPA est également utilisé dans l'industrie du PVC, dans la fabrication de papiers 
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thermosensibles, etc. Les vitrages de protection, les matériaux de construction, les lentilles 

optiques et les teintures sont d'autres produits pouvant contenir du BPA. Les données sur 

l'utilisation industrielle du BPA aux États-Unis en 2003 indiquent qu'environ 72% de la 

substance a servi à la fabrication de polycarbonates, que 21% a été utilisé dans des résines 

époxydes et que 6% a été employé dans d'autres applications (Environnement Canada et Santé 

Canada, 2008). Selon Environnement Canada et Santé Canada (2008), la production mondiale 

de BPA en 2006 se chiffrait à quatre milliards de kilogramme. Comme certains alkylphénols 

(nonylphénol, etc.), le BPA est un estrogéno-mimétique capable de se lier au récepteur a des 

œstrogènes. Son action serait plus faible que celles des hormones stéroïdiennes (1000 fois 

inférieure à celle de l'estradiol), mais il est massivement présent dans notre environnement. 

1.1.5 Présence du BPA dans l'environnement 

Le BPA est détecté dans les eaux usées et les eaux de surface à travers le monde. Les 

concentrations de BPA détectées dans les EUM sont de l'ordre du ng.L-1 au I-Ig.L-1
. Les 

concentrations de BPA détectées dans les effluents de STEP sont de l'ordre de 0,16 à 0,36 

I-Ig.L-1 (Korner et al., 2000). Dans les boues d'épuration municipales, les concentrations de BPA 

sont comprises entre 0,033 et 36,7 I-Ig.g-1 MS au Canada (Lee et al., 2000), 30 à 330 I-Ig.g-1 MS 

en Allemagne (Meesters et Schroder, 2002) et 28,3 I-Ig.g-1 MS en Chine (Shen et al., 2005). La 

plus forte concentration de BPA détectée à ce jour provient de lixiviats de sites d'enfouissement 

(17,2 mg.L-1
) (Chen et al., 2008). Les sources possibles de rejet du BPA dans l'environnement 

se limitent aux activités anthropiques. Le BPA peut être rejeté dans l'environnement au cours de 

sa production, de sa transformation, de son utilisation et de son élimination, de même qu'au 

cours de la production, de la transformation, de l'utilisation et de l'élimination des produits qui en 

contiennent. Au Canada, les sources de rejet les plus probables dans l'environnement, sont les 

eaux usées et les résidus de lavage des installations de production et de transformation des 

produits dans lesquels le BPA est utilisé (Environnement Canada et Santé Canada, 2008). 

Toutefois, des rejets involontaires sous la forme de poussières diffuses sont également 

possibles lors de la manutention et du transport du BPA. En effet, les températures élevées 

auxquelles ont lieu certaines opérations de transformation peuvent accroître la pression de 

vapeur du BPA (la pression de vapeur est de 5,3 10-6 Pa, à 25 OC) et le faire passer à l'état 

gazeux. En 2005, les quantités éliminées ou rejetées de BPA, déclarées au TRI (Toxics Release 

Inventory de Environmental Protection Agency des États-Unis), ont totalisé approximativement 

675000 kg aux USA. Il s'agissait surtout de dépôts en milieu terrestre (environ 550000 kg), 

mais aussi des rejets ont été effectués dans l'air (environ 90 000 kg) et les eaux de surface 
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(environ 4500 kg) (Environnement Canada et Santé Canada, 2008). Le SPA peut pénétrer dans 

l'environnement à la suite de la dégradation physique et chimique des produits qui en 

contiennent, lors des opérations d'élimination ou de recyclage. La solubilité modérée dans l'eau 

indique la possibilité de lessivage à partir des décharges dans certaines circonstances (lors 

d'une pluie par exemple). Des concentrations atteignant 1,41 1l9.L-1 ont été relevées dans des 

échantillons d'eau souterraine prélevés à proximité de décharges municipales en Cape Cod, 

Massachusetts (Rudel et al., 1998; Environnement Canada et Santé Canada, 2008). Dans les 

STEP de type boues activées, une fraction du SPA est retenue dans les boues, tandis qu'une 

autre partie importante demeure dans la phase aqueuse. 

1.1.6 Devenir du SPA dans l'environnement 

En tant que substance modérément hydrophobe (log Kow = 3,2) et soluble dans l'eau, le SPA 

devrait se répartir dans les phases organiques, comme les sédiments et les particules; une 

fraction appréciable devrait toutefois aussi être présente dans la phase dissoute (Cousins et al., 

2002). Des travaux récents indiquent que si le SPA était rejeté exclusivement dans l'eau, il 

demeurerait en majeure partie (96,9%) dans la colonne d'eau et seulement une petite fraction 

de la substance (3,1 %) passerait dans les sédiments (Environnement Canada et Santé Canada, 

2008). Si le SPA était rejeté dans l'air, dans le sol, dans l'eau ou dans les trois milieux en 

proportions égales, la majeure partie du SPA se retrouverait dans le sol (78,7 à 99,3%), et des 

quantités moindres, dans l'eau et les sédiments. La biodégradabilité du SPA est rapportée dans 

la littérature (Lobos et al., 1992; Spivack et al., 1994; Staples et al., 1998). Spivack et al. (1994) 

et Lobos et al. (1992) ont identifié les différentes voies possibles de dégradation biologique du 

SPA. Ces auteurs rapportent que les principales voies de dégradation par les microorganismes 

conduisent à la formation de deux métabolites majeurs: le 4-hydroxyacétophénone et l'acide 4-

hydroxybenzoïque, ainsi que de deux métabolites mineurs: 2,2-bis (4-hydroxyphényl)-1-

propanol et du 2,3-bis(4-hydroxyphényl)-I, 2-propanediol. Les métabolites majeurs peuvent être 

par la suite facilement oxydés en CO2 et H20, ou être incorporés dans les cellules bactériennes. 

Lobos et al. (1992) ont estimé que 60% du carbone présent dans une molécule de SPA est 

biotransformé enC02, tandis que 20% intervient dans la croissance des cellules bactériennes et 

20% est solubilisé. La biodégradation du SPA dans un réacteur à boues activées est étroitement 

liée à l'oxydation de l'ammonium. En effet, il est rapporté que les bactéries nitrifiantes 

Nitrosomonas Europaea sont capables en présence d'ammonium, de co-oxyder certains 

micropolluants tels que les micropolluants d'intérêt émergent (Kim et al., 2007). Autrement dit, 

les conditions de nitrification se trouvent être idéales pour la biodégradation du SPA dans les 
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systèmes à boues activées. La littérature rapporte également que le SPA pourrait subir une 

transformation photochimique directe ou indirecte dans les milieux aquatiques. De recherches 

récentes (Chin et al., 2004; Peng et al., 2006; Zhan et al., 2006) documentent à la fois la 

transformation photochimique directe et indirecte du SPA dans les milieux aquatiques. Chin et 

al. (2004) ont indiqué que le taux de photolyse directe du SPA était bien plus lent que celui de 

sa photolyse indirecte, qui comprend la présence de matières organiques dissoutes et ils 

émettent l'hypothèse que la photodégradation indirecte peut se dérouler au moyen de multiples 

voies comprenant des substances de phototransition dérivées de matières organiques 

dissoutes. Howard (1989) a indiqué que la photolyse du SPA pourrait se produire dans les eaux 

de surface, ainsi que dans l'atmosphère. La photolyse dépend des conditions telles que le pH, la 

turbidité, la turbulence de l'eau, etc., et aussi de la quantité de lumière qui atteint la surface de 

l'eau. N'ayant pas de groupement fonctionnel hydrolysable, le SPA ne devrait pas s'hydrolyser 

(Lyman et al., 1982). Compte tenu de la faible valeur de la constante d'Henry, la volatilisation du 

SPA ne devrait pas constituer un mécanisme important de l'élimination de cette substance. 

1.1.7 Risques liés à la présence du BPA dans l'environnement 

Actuellement, à l'instar de la plupart des polluants d'intérêt émergent, le SPA ne fait pas l'objet 

d'une législation au Canada. Toutefois, le Canada et certains pays de l'Union Européenne 

classent le SPA dans la famille des composés perturbateurs endocriniens (PE) prioritaires. En 

effet, malgré le désaccord sur les risques du SPA (l'effet estrogénique, etc.) sur les êtres 

vivants, ce polluant est identifié comme «CEPA toxic ». Le terme «CEPA» (Canadian 

Environmental Protection Act) est un vocable légal sous la loi Canadienne de la protection de 

l'environnement. Des actions sont entreprises par les gouvernements en appliquant le principe 

de précaution. Les PE, incluant le SPA, semblent donc devenir prioritaires pour les instances 

réglementaires de plusieurs pays développés. 

1.1.8 Réglementation sur le BPA 

Le Les EUM et EUI contiennent une panoplie de polluants de type polluants organiques, 

inorganiques (phosphore, azote ammoniacal, nitrites et nitrates, métaux, etc.) et microbiens 

(bactéries, virus, parasites, etc.) qui échappent à l'épuration classique des eaux usées. Il existe 

plusieurs systèmes d'épuration des eaux usées (les procédés biologiques, chimiques, 

électrochimiques, physiques, etc.) et leur choix nécessite la prise en considération de plusieurs 

facteurs, tels que la composition des eaux usées, la sensibilité du milieu récepteur, les normes 
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de rejets et les objectifs de réutilisation des eaux traitées, etc. Les procédés d'épuration par voie 

biologique (boues activées, lits bactériens, biofiltres, lagunage, etc.) sont souvent utilisés dans 

le traitement des EUD, EUM et EUI. En effet, ces procédés où les bactéries sont les principaux 

acteurs de la dégradation des polluants sont relativement peu coûteux et aisés à mettre en 

place. Le système de traitement par boues activées conventionnelles (BAC) est beaucoup 

utilisé. Il constitue l'un des traitements les plus adéquats pour traiter, à grande échelle, des 

effluents chargés de composés biodégradables. 

L'unité de BAC se compose généralement d'un bassin d'aération où s'effectuent les processus 

de transfert et de métabolisation et d'un clarificateur où s'effectue la séparation des solides 

(biomasse) et de l'eau épurée. Cette étape de séparation a deux rôles essentiels: i) minimiser la 

teneur en MES dans l'eau traitée, et ii) retenir la biomasse épuratrice pour la renvoyer vers le 

bioréacteur pour y maintenir une concentration en biomasse adaptée à l'épuration attendue. La 

fiabilité de cette étape est donc déterminante pour la qualité de l'eau traitée, mais aussi pour la 

maîtrise des processus biologiques en empêchant le «lessivage» du réacteur biologique 

(diminution progressive de la concentration en biomasse et donc de l'activité dans le réacteur, 

due à une vitesse de croissance des espèces épuratives inférieure au flux spécifique 

d'extraction du bioréacteur). Il est ainsi primordial de maîtriser la bonne décantabilité des boues 

ce qui, malheureusement, peut échapper ponctuellement aux opérateurs du fait de la variabilité 

de la composition de l'intrant ou de l'apparition de conditions de réaction non optimales 

(introduction accidentelle de toxiques, baisse de température, teneur en oxygène dissous 

insuffisante, écart de pH, concentration en biomasse excessive, etc.) entraînant une 

défloculation ou l'apparition de flocs à faible décantabilité (foisonnement des boues). Il n'est 

donc pas rare d'observer sur de tels systèmes des dysfonctionnements préjudiciables pour 

l'environnement ou pour un objectif de réutilisation. 

Pour y remédier, l'étape de décantation devrait être améliorée en utilisant une barrière 

infranchissable par les espèces épuratrices. Le choix de cette barrière c'est ainsi porté sur 

l'utilisation de membranes poreuses de microfiltration ou d'ultrafiltration (MF ou UF). Cette 

association d'un système biologique et de l'étape de séparation sur membranes poreuses a 

donné naissance au procédé appelé « bioréacteur à membrane (BRM) ». 

1.2 Mise en contexte de l'utilisation du BRM 

Les EUM et EUI contiennent une panoplie de polluants de type polluants organiques, 

inorganiques (phosphore, azote ammoniacal, nitrites et nitrates, métaux, etc.) et microbiens 
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(bactéries, virus, parasites, etc.) qui échappent à l'épuration classique des eaux usées. Il existe 

plusieurs systèmes d'épuration des eaux usées (les procédés biologiques, chimiques, 

électrochimiques, physiques, etc.) et leur choix nécessite la prise en considération de plusieurs 

facteurs, tels que la composition des eaux usées, la sensibilité du milieu récepteur, les normes 

de rejets et les objectifs de réutilisation des eaux traitées, etc. Les procédés d'épuration par voie 

biologique (boues activées, lits bactériens, biofiltres, lagunage, etc.) sont souvent utilisés dans 

le traitement des EU D, EUM et EUI. En effet, ces procédés où les bactéries sont les principaux 

acteurs de la dégradation des polluants sont relativement peu coûteux et aisés à mettre en 

place. Le système de traitement par boues activées conventionnelles (BAC) est beaucoup 

utilisé. Il constitue l'un des traitements les plus adéquats pour traiter, à grande échelle, des 

effluents chargés de composés biodégradables. 

L'unité de BAC se compose généralement d'un bassin d'aération où s'effectuent les processus 

de transfert et de métabolisation et d'un clarificateur où s'effectue la séparation des solides 

(biomasse) et de l'eau épurée. Cette étape de séparation a deux rôles essentiels: i) minimiser la 

teneur en MES dans l'eau traitée, et ii) retenir la biomasse épuratrice pour la renvoyer vers le 

bioréacteur pour y maintenir une concentration en biomasse adaptée à l'épuration attendue. La 

fiabilité de cette étape est donc déterminante pour la qualité de l'eau traitée, mais aussi pour la 

maîtrise des processus biologiques en empêchant le «lessivage» du réacteur biologique 

(diminution progressive de la concentration en biomasse et donc de l'activité dans le réacteur, 

due à une vitesse de croissance des espèces épuratives inférieure au flux spécifique 

d'extraction du bioréacteur). Il est ainsi primordial de maîtriser la bonne décantabilité des boues 

ce qui, malheureusement, peut échapper ponctuellement aux opérateurs du fait de la variabilité 

de la composition de l'intrant ou de l'apparition de conditions de réaction non optimales 

(introduction accidentelle de toxiques, baisse de température, teneur en oxygène dissous 

insuffisante, écart de pH, concentration en biomasse excessive, etc.) entraînant une 

défloculation ou l'apparition de flocs à faible décantabilité (foisonnement des boues). Il n'est 

donc pas rare d'observer sur de tels systèmes des dysfonctionnements préjudiciables pour 

l'environnement ou pour un objectif de réutilisation. 

Pour y remédier, l'étape de décantation devrait être améliorée en utilisant une barrière 

infranchissable par les espèces épuratrices. Le choix de cette barrière c'est ainsi porté sur 

l'utilisation de membranes poreuses de microfiltration ou d'ultrafiltration (MF ou UF). Cette 

association d'un système biologique et de l'étape de séparation sur membranes poreuses a 

donné naissance au procédé appelé « bioréacteur à membrane (BRM) ». 
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1.3 Présentation générale du bioréacteur à membrane 

Le BRM est une technologie hybride qui couple un système biologique et une étape de 

séparation sur membrane poreuse. Cette technologie est une amélioration du système 

biologique à boues activées, vieille de près de 100 ans, et se caractérise par le remplacement 

du traditionnel décanteur secondaire par une unité de filtration membranaire (Xing et al., 2000), 

dont la porosité remarquable représente une barrière infranchissable par les microorganismes 

épurateurs, quelque soit leur état de floculation. Le processus de métabolisation observé dans· 

un système de boues activées, est similaire à celui mis en jeu dans un BRM. La technologie de 

BRM a été introduite pour la première fois dans les années 1960, mais l'intérêt grandissant de 

son application au traitement des eaux usées est réellement apparu quelques années plus tard. 

Les premières installations commercialisées ont vu le jour dans les années 1970 et 1980 pour 

des marchés atypiques (effluents de croisière navale, lixiviats de décharge et effluents 

industriels très concentrés) (Stephenson et al. 2000). Puis, en Europe, par exemple, c'est dans 

les années 1990 que les premiers systèmes de BRM ont été mis en opération pour le traitement 

des EUM (Le-Clech et al., 2006; Melin et al., 2006; Lesjean et Huisjes, 2008). Le 

développement a fait apparaître deux types de configurations: le BRM à boucle externe et le 

BRM immergé (Figure 1.1). 

effluent 

affluent -

bioréacteur ./ 

affluent~------i 

[~I\ ~.-- L___J r-t'""+ effluent r-- module ~ ...--~ 
membranire 1\ t--

1 J 1 \ t-module membranaire 

inSuflatiOn'-~==:Jr--tJ insuflation ---t~=L-==.Jt--. bioréacteur 
d'air . d'air 

(a) (b) 

Figure 1.1 Configurations des BRM: a) BRM à boucle externe, b) BRM immergé (modifié de Ng et Kim, 2007) 

1.3.1 Bioréacteurs à membrane à boucle externe 

Le BRM à boucle externe (Figure 1.1a) constitue la première génération de BRM (Les jean et 

Huisjes, 2008). Il se caractérise par un module membranaire en positionnement externe par 

rapport au bioréacteur de type boues activées. Le contenu (liqueur mixte) de ce dernier est 
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injecté sur la membrane et la biomasse retenue par filtration membranaire est recyclée afin de 

maintenir une concentration beaucoup plus élevée dans le bioréacteur. 

Cette configuration de BRM engendre des coûts de fonctionnement importants. Cependant ces 

coûts peuvent être justifiés dans des conditions spécifiques, telles que le traitement des eaux 

usées caractérisées par des températures relativement élevées (ex. 40°C), des charges 

organiques élevées (ex. 10500 mg DCO.L-1
) et des pH élevés (Yang et al., 2006). Cette 

configuration a donc été longtemps appliquée aux petites entités telles les eaux usées de 

navires, les lixiviats de décharge ou certains effluents industriels (Yang et al., 2006). Dans le 

BRM à boucle externe, le maintien de la perméabilité membranaire à un niveau 

économiquement rentable est obtenu en pratiquant une filtration dite tangentielle, imposant une 

circulation de la suspension dans le module membranaire à grandes vitesses (0.5 à 4 m.s-1
) 

éventuellement combinée à une circulation gazeuse (Vera et al., 2000). La littérature fait 

également mention de l'application du BRM à boucle externe pour le traitement des eaux 

souterraines en vue de la production d'eau potable (Les jan et Huisjes, 2008). Cependant, la 

demande énergétique élevée fait en sorte qu'on n'observe aucune croissance significative du 

marché des BRM à boucle externe, comparativement à celui des BRM immergés (Les jan et 

Huisjes, 2008). 

1.3.2 Bioréacteurs à membrane immergée 

Dans l'optique de diminuer les coûts de fonctionnement dus à la circulation intense de la 

suspension dans les modules externes, une seconde génération de BRM a été développée au 

début des années 1990. Cette nouvelle configuration repose sur l'immersion des membranes ou 

des modules (en général des membranes planes ou en fibres creuses) directement dans les 

réacteurs à boues activées (Figure 1.1 b). La filtration (pseudo-frontale) est accomplie par 

l'application d'une pression négative du côté du perméat et par injection d'air directement sous 

le module membranaire et à l'intérieur du module membranaire afin de maintenir les particules 

en suspension et nettoyer la surface externe de la membrane. Cette configuration présente des 

avantages sur le plan technico-économique où l'injection d'air est moins coûteuse qu'une 

circulation de la suspension sous conditions turbulentes pour les membranes à boucle externe. 

Le Tableau 1.1 répertorie une liste non exhaustive de quelques problèmes observés par les 

opérateurs lors du fonctionnement des BRM à grande échelle (BRM à boucle externe versus 

BRM immergé). L'apparition des BRM immergés a ouvert le marché municipal du traitement des 

eaux par des techniques membranaires (Les jean et Huisjes, 2008). En effet, le BRM immergé 

est largement utilisé pour traiter les EUD et EUM (Yang et al., 2006). En 2005, en Europe, les 
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membranes immergées représentaient 97% des surfaces membranaires totales installées et 

plus de 99% des surfaces membranaires totales annuelles au cours de 2003-2005 (Les jean et 

Huisjes, 2008). Les faibles flux sous lesquels opère le BRM immergé (15 à 50 L.h-1.m-2 

comparativement à 50 à 120 L.h-1.m-2 pour les membranes à boucle externe), implique la 

nécessité d'avoir une surface membranaire élevée et donc l'utilisation simultanée de plusieurs 

membranes (Gander et al., 2000; Marrot et al., 2004). Les membranes immergées nécessitent 

donc un capital d'installation plus élevé, mais elles apportent une réduction significative des 

coûts d'exploitation comparée au BRM à boucle externe. Cependant, tandis que le bioréacteur 

requiert un bon transfert d'oxygène (nécessité de fines bulles d'oxygène), la membrane requiert 

des bulles de dimension plus grande afin de maintenir une bonne perméabilité et de réduire son 

colmatage. Pour des raisons de maintenance, les membranes sont, pour la plupart des 

fabricants, maintenant immergées dans un bassin dédié à la filtration. Ce qui oblige des 

recirculations importantes (300-400% du débit perméat) afin de limiter l'augmentation de 

concentration dans le bassin membrane. La présence du bassin de filtration augmente les coûts 

d'investissement (construction du bassin de filtration) et de fonctionnement (pompe de 

recirculation, aération supplémentaire de la membrane dans le bassin de filtration) et pourrait 

remettre en cause l'un des facteurs clés en faveur du choix du BRM à l'échelle municipale. 

Toutefois, ce type de configuration dit "outside", fournit des conditions opératoires plus flexibles 

et permet une indépendante optimisation des processus biologiques et membranaires. Une 

récente étude effectuée en Europe sur deux STEP, a indiqué qu'il n'y avait pas de différences 

significatives entre les consommations énergétiques du BRM immergé conventionnel ("inside") 

et du BRM immergé de type "outside" (Van bentem et al., 2007). En effet, Van bentem et al. 

(2007) ont rapporté que les STEP de Nordkanal en Allemagne (BRM immergé de type "inside") 

et de Varsseveld en Hollande (BRM immergé de type "outside") avaient des consommations 

énergétiques sensiblement identiques. La consommation énergétique de la STEP de Nordkanal 

était de 0.80 kWh.m-3
, tandis que celle de Varsseveld était de 0.88 kWh.m-3 (Van bentem et al., 

2007). Cependant, Tao et al. (2005) ont observé un ratio air/perméat plus élevé pour des BRM 

pilotes immergés de type "outside" comparativement aux BRM immergés conventionnels 

(Tableau 1.2). Ces auteurs ont également observé une réduction de 8% des coûts énergétiques 

avec la configuration conventionnelle. 
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Tableau 1.1 Problèmes technologiques communs des BRM (Yang et al., 2006) 

BRM 

BRM immergé et 
BRM à boucle externe 

BRM à boucle externe 

BRM immergé 

Apparition de mousse dans le bioréacteur 

Colmatage des membranes 

Faible transfert d'oxygène 

Problèmes 

Impacts des solides en suspension issus des effluents bruts 

Impact de la température du BRM sur les performances 

Impact de l'air entrainé sur le fonctionnement de la pompe de succion 

Nettoyage membranaire très rigoureux 

Colmatage de la membrane pendant le backpulsing du perméat 

Faible perméabilité membranaire contrairement à la perméabilité espérée 

Colmatage de la membrane par recouvrement (build-up) d'huiles et graisses dans le bioréacteur 

Tableau 1.2 Comparaison des consommations énergétiques (kWh.m·3) de trois BRM pilotes opérés en 
parallèle sous différentes conditions (Tao et al., 2005) 

Flux d'air Consommation d'énergie 
(m3.m·2.h·1) (kWh.m·3) 

BRM A (Outside) 1,200 1,000 

BRM B (Inside) 1,000 0,800 

BRM C (Outside) 1,300 1,100 

1.3.3 Structure et composition des membranes 

Dans l'optique de retenir totalement les espèces épuratrices et divers types de polluants 

(microbiens, organiques et inorganiques) présents dans le réacteur ou dans l'eau à traiter, le 

seuil de coupure des membranes est souvent choisi dans le domaine de la microfiltration 

(diamètre moyen des pores 0,05 à O,4lJm) ou dans le domaine de l'ultrafiltration (10 à 50 nm) 

pour assurer notamment la rétention des virus (Grasmick et al., 2009). Ces membranes peuvent 

être de type organique ou inorganique. Les membranes organiques sont en général en matériau 

polymérique hydrophobe (polytétrafluoroéthylène (PTFE), polypropylène (PP), etc.) ou 

hydrophile (polyéthersulfone (PES), polysulfone (PS), polyacrilonitrile (PAN), etc.) (Cardot, 1999; 

Berland et JUery, 2002). Ces membranes sont souvent constituées de fibres creuses qui sont 
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de minces tubes poreux. Les tubes poreux sont soit regroupés dans un cylindre, le tout 

constituant un module tubulaire, soit regroupés en faisceau (module en fibres creuses). Dans le 

module tubulaire, l'eau à traiter entre à un bout des tubes et l'excès d'eau polluée sort à l'autre 

bout, tandis que l'eau filtrée est récupérée sur les cotés. La partie active de la membrane se 

trouve à l'intérieur de ces tubes, et l'eau à traiter circule à l'intérieur. On distingue deux types de 

configurations possibles des modules en fibres creuses (Buisson et al., 1998; Bouchard et al., 

2000). Dans 'un premier cas, l'eau circule à l'intérieur des fibres et le perméat est récupéré à 

l'extérieur des fibres (Configuration Int-Ext). Dans le deuxième cas, l'eau circule à l'extérieur des 

fibres et le perméat est récupéré à l'intérieur des fibres (configuration Ext-Int). Les membranes 

organiques peuvent également être empilées en mille-feuilles séparées par des cadres 

intermédiaires qui assurent la circulation de l'eau (modules plans), soit être enroulées sur elles 

même autour d'un tube poreux (modules spiralés) (Berland et Juery, 2002). 

Les membranes inorganiques sont préparées à partir de polymères inorganiques (alumine, 

zirconium, oxyde de titane, carbone, acier, etc,) et sont constituées tout comme les membranes 

organiques d'une fine couche active efficace, supportée par une paroi plus épaisse permettant 

de donner à l'ensemble une plus grande résistance à la pression. Ces membranes minérales 

sont des blocs macroporeux, souvent cylindriques percés de canaux autours desquels se situe 

la partie active de la membrane (Moulin, 1990). L'eau circule dans les tubes et une partie 

traverse la couche active puis diffuse dans la partie poreuse et ressort à la périphérie du bloc. 

Parmi ces membranes (organiques ou inorganiques), on distingue des membranes à structure 

symétrique, asymétrique et composite (Figure 1.2) (Cardot, 1999; Berland et Juery, 2002). Les 

membranes à structure asymétrique sont constituées d'une fine pellicule appelée "peau" 

déposée sur un support poreux plus grossier de même nature chimique et dont le rôle est 

d'assurer à l'ensemble de bonnes propriétés mécaniques. Les membranes à structure 

composite se différencient des précédents par le fait qu'elles sont obtenues en déposant la 

"peau" sélective sur un support préexistant de nature chimique différente. Les membranes à 

structure symétrique possèdent une distribution régulière et uniforme des pores sur toute leur 

épaisseur (utilisées seulement en microfiltration). 
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(a) (b) (c) 

Figure 1.2 Structures de membranes: a) structure symétrique, b) structure asymétrique, c) structure 
composite 

1.3.4 Mise en œuvre et paramètres opératoires 

La mise en œuvre d'un BRM nécessite la prise en compte d'un certain nombre de facteurs qui 

gouvernent chaque opération de base, notamment le dimensionnement du BRM, les conditions 

hydrodynamiques de fonctionnement, la structure de la membrane, la configuration du module 

membranaire, le coût de la membrane, etc. Le temps de rétention hydraulique (TRH) va 

déterminer le temps dont on dispose pour dégrader les composées solubles et donc le volume 

du bioréacteur. Le temps de rétention des solides (TRS, ou âge de boues: 8) correspond au 

temps requis pour dégrader les composés particulaires et les composés adsorbables et 

permettre le renouvellement/lyse de la biomasse épuratoire. Il influencera donc directement la 

teneur en MES dans le bassin. Ensuite, pour un bon fonctionnement biologique, il faudra 

s'assurer de ne pas être en oxygène limitant. Outre les facteurs précités, le choix des 

caractéristiques du système de filtration doit aussi intégrer la nature spécifique des suspensions 

présentes dans le BRM et, notamment, leur concentration importante en biomasse cellulaire (8 à 

25 g.L-1
) mais aussi leur caractère évolutif en fonction des contraintes hydrodynamiques et 

biologiques imposées. Une parfaite connaissance des relations entre les paramètres opératoires 

et paramètres biologiques (temps de rétention hydraulique, âge des boues, pression 

transmembranaire, flux critique, rendement, activité de la biomasse, concentration de biomasse, 

etc.), ainsi que les paramètres physiques (filtration, durabilité, colmatage des membranes, rétro

lavage, etc.) est nécessaire pour optimiser le design et le fonctionnement du BRM. La mise en 

œuvre des processus biologiques impliqués dans la biodégradation des composés récalcitrants 

nécessite une acclimatation de la biomasse cellulaire à la dégradation de la pollution. Un des 

enjeux majeurs de la mise en œuvre industrielle d'un BRM est de maintenir en cours 

d'opération, la perméabilité membranaire à des valeurs économiquement acceptables et donc 

de minimiser le colmatage. En général, les paramètres suivis en cours d'opération sont la 
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pression transmembranaire (PTM), la vitesse d'écoulement du flux d'eau (VT), les concentrations 

de MES dans l'eau à traiter et dans le bioréacteur, le TRH, la concentration d'oxygène dissous, 

la consommation spécifique d'oxygène, etc. 

1.3.5 Pression transmembranaire (PTM) 

La pression transmembranaire est la pression de filtration membranaire, s'exerçant de part et 

d'autre de la membrane. Dans le BRM à boucle externe, la PTM est obtenue par l'équation 1 

(Cardot, 1999): 

Équation 1. PTM = P" +P" p 
2 p 

Dans cette équation, « Pa» est la pression d'alimentation, « Pp» est la pression du perméat, et 

« Pc» est la pression du concentrât. Les opérations de filtration peuvent être conduites en 

imposant soit un gradient de pression, soit un flux de perméation. Le BRM doit être toujours 

opéré en dessous d'une certaine PTM appelée pression critique. La pression critique est la 

pression au-delà de laquelle la membrane pourrait être endommagée. La valeur de la pression 

critique dépend de la nature chimique de la membrane et elle est souvent donnée par le 

fournisseur. Le flux de filtration est un paramètre décisif dans l'évolution de la PTM. La plupart 

des installations fonctionnent à flux constant (débit constant) et une pompe d'aspiration est 

utilisée pour les membranes immergées, même si des PTM de quelques dixièmes de bars sont 

déjà assurées par les hauteurs d'eau présente dans les bassins, ou par le niveau de rejet du 

perméat. Le flux de filtration doit être maintenu inférieur au flux critique. Le flux critique se défini 

comme le flux en dessous duquel aucun dépôt de particules n'est observé sur la membrane. Il 

correspond au maintien de l'équilibre entre les forces liées à la filtration qui attirent les particules 

sur la membrane et les forces de rétrotransport qui, elles, ont tendance à les éloigner. D'après 

Pollice et al. (2005), le flux critique est la frontière entre colmatage par colloïdes/matières 

solubles et celui par les particules ou encore entre colmatage irréversible et réversible. En 

régime subcritique (flux de perméat < flux critique), aucune accumulation de composés n'est 

possible et si les interactions physico-chimiques « soluté - membrane» sont négligeables, la 

filtration peut avoir lieu dans des conditions stables (PTM stable) sans changements notables 

observés dans la valeur la perméabilité membranaire au cours du temps. Cependant, des 

travaux antérieurs sur la filtration en continu d'une suspension bactérienne ont montré que la 

notion de flux critique ne pouvait pas être appliquée directement car malgré l'utilisation de 

conditions sous-critiques, un changement perceptible se produit dans la perméabilité 
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membranaire. Selon Orantes et al. (2006), dans un BRM opéré à un flux inférieur à 5 L.h-1.m-2 

avec une membrane de type polysulfone (diamètre de pore = 0,1 IJm), la perméabilité évolue 

suivant deux paliers (Tableau 1.3): i) entre 0 et 500 h environ, la perméabilité change très 

lentement; et ii) au delà de 550 h de filtration, une diminution brusque de la perméabilité 

apparait, caractérisée par une augmentation de la PTM, qui nécessite une régénération de la 

membrane. Cette limitation dans la notion de flux critique peut être attribuée à la distribution 

granulométrique d'une suspension biologique et spécialement à la présence de composés 

solubles qui ne sont pas influencés par les conditions hydrodynamiques. En fonctionnant à flux 

de perméation constant, pour tout flux fixé au dessus du flux critique, une augmentation de la 

pression avec le temps sera observée avant d'atteindre l'état stationnaire. Ce temps est relié à 

l'établissement de la couche de polarisation et au développement de la résistance de colmatage 

le long de la membrane. L'accumulation de composés traduit une baisse de la perméabilité 

d'autant plus rapide que la suspension est concentrée ou que les composés sont 

compressibles. Cette baisse de la perméabilité se traduit par une baisse du flux traité qui est 

aussi une diminution de rentabilité du système qui nécessite d'être régénéré. 

Tableau 1.3 Évolution de la pression transmembranaire au cours de chaque étape de filtration 

Etape 1 Etape 2 

Conditions opératoires 
Durée Durée 

Références 

(h) kPa. h-1 
(h) kPa. h-1 

Membrane capillaire en polysulfone 

dp = 0,1 IJm 
800 108 0,27 Orantes et al. 

charge volumique = 0,4-0,8 kg DCO.m-3
.j(1 

(2006) 

J = 2,3 - 4,6 L.h-1.m-2 

Membrane tubulaire en alumine 

dp= 0,061Jm 
550 0,036 30 1,08 

Ognier et al. 

charge volumi~ue = 3 kg DCO.m-3
.j(1 

(2004) 

J= 10 L.h-1.m-

Membrane à fibres creuses 
en polyfluorure de vinylidène 

Yu et al. dp = 0,221Jm 300 0,015 12 2,88 

charge volumique = 0,24 kg DCO.m-3.v1 (2003) 

J = 23,4 L.h-1.m-2 

Membrane plate en polyfluorure de vinylidène 

dp = 0,221Jm 
360 0,05 65 0,25 Cho et Fane 

charge volumi~ue= 6,5 (4-12) kg DCO.m-3
.j(1 

(2002) 

J = 30 L.h-1.m-

19 



1.3.6 Temps de rétention hydraulique (TRH), temps de rétention de solides (TRS 
ou âge des boues (8)) et MES 

Le TRH et le TRS (l'âge des boues, 8) sont des paramètres importants dans les processus 

biologiques. La présence de la membrane permet au BRM de fonctionner à des fortes 

concentrations de biomasse et des âges des boues élevés, indépendàmment du TRH. Le TRS 

varie généralement entre 25 et 80 jrs et la concentration de biomasse est comprise entre 8 et 

25 g.L-1 (Cirja et al., 2008). Comparativement au BAC, la possibilité de travailler avec de fortes 

concentrations en biomasse et des 8 élevés va présenter des atouts particuliers pour intensifier 

les performances de traitement. Pour une même charge volumique à traiter, la taille du volume 

réactionnel est d'autant plus réduite que la concentration en biomasse est augmentée (Xing 

et al., 2000; Grasmick et al., 2009). Les 8 élevés imposés au système, favorisent le 

développement de communautés nitrifiantes, mais également de communautés bactériennes 

susceptibles d'assurer la dégradation de certains composés considérés comme difficilement 

biodégradables dans des conditions conventionnelles de traitement (Clara et al., 2005a; Clara 

et al., 2005b; Grasmick et al., 2009). Cependant, des TRS importants ont tendance à accumuler 

de la matière inerte dans le bioréacteur au détriment des conditions d'agitation et mélange, et 

des efficacités de transfert d'oxygène (Lobos et al., 2009). 

Quant au TRH, il a une influence mitigée sur l'élimination des micropolluants dans le BRM. En 

effet, certaines études notent que le TRH n'a pas d'influence particulière sur l'élimination des 

composés hydrophobes, à cause de la capacité de ces derniers à se maintenir dans le 

bioréacteur, par adsorption sur la biomasse. Par contre, le TRH a une influence sur les 

composés moyennement hydrophobes et hydrophiles. Chen et al. (2008) ont observé des 

concentrations résiduelles constantes de BPA à la sortie d'un BRM, malgré la diminution 

sequentielle du TRH (de 8 h à 3,9 h). Hu et al. (2007) ont observé que pour un TRH de 6h le 

taux d'abattement de l'activité œstrogénique est faible, cependant, lorsque le TRH est supérieur 

à 6 h, le taux d'abattement augmente. Les fortes concentrations de biomasse maintenues dans 

le BRM (8 à 25 g.L-1
) intensifie d'une part les activités biologiques de dégradation des polluants, 

et d'autres part l'adsorption des polluants hydrophobes (Cirja et al., 2008). Les fortes 

concentrations de biomasse permettent dans certains cas d'amortir des chocs tels que les 

variations inopinées de charges polluantes. 
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1.3.7 pH et température 

Le pH dans le BRM a une influence sur certaines propriétés physico-chimiques des polluants. 

Une étude a montré que les pH élevés (pH> 10) ou faibles (pH < 4) induisent une baisse de 

l'hydrophobicité de certains composés, tels que le norfloxacine, alors que ce dernier est très 

hydrophobe à des pH près de 7 (Mcbrien et al., 2004). Le pH agit sur l'état protonique des 

composés (hydrophile, hydrophobe) dépendamment de leurs pKa. Lyko et al. (2005) ont 

rapporté que 30% du BPA est adsorbé à pH = 5, tandis qu'à des pH plus élevés le rendement 

d'adsorption diminue. Le pH dans le bioréacteur est un paramètre à contrôler. La température 

influence quant à elle la solubilité des polluants et certaines de leurs propriétés physico

chimiques telles que l'hydrophobicité. Carballa et al. (2005) ont observé de très bonnes 

performances d'élimination du dichlofénaque, naproxène et ibuprofène à 25°C. Cependant, à 

12°C les performances observées sont faibles. Clara et al. (2005b) ont rapporté que le BRM 

élimine le benzafibrate à 90% en été (20°C), mais ils notent un faible taux d'élimination lorsque 

la température est maintenue à 12°C. Ces mêmes auteurs ont par ailleurs démontré que l'âge 

des boues critique (eT) pour une température quelconque (Tq) peut être calculé à partir de l'âge 

des boue à la temperature T (équation 2) (Clara et al., 2005b). 

Équation 2 . ()Tq = ()T * 1,072Tq
- 10 

. 1.3.8 Hydrophobicité et structure chimique des polluants 

Le devenir des polluants dans le BRM est influencé par des facteurs, tels que les propriétés 

chimiques et physico-chimiques des polluants (ex. hydrophobicité et structure chimique, etc.). 

Un composé hydrophile difficilement biodégradable peut se retrouver à la sortie du BRM (en un 

temps de TRH) sans avoir été dégradé. En revanche, un composé hydrophobe difficilement 

biodégradable peut s'adsorber sur la biomasse et être maintenu dans le bioréacteur (Garcia 

et al., 2002; Giger et al., 2003; lIani et al., 2005; Yu et Huang, 2005; Lindberg et al., 2006). Le 

temps de contact de ce dernier dans le bioréacteur sera alors égal au TRS, ce qui augmentera 

et facilitera sa biodégradation. L'hydrophobicité d'un composé est exprimé par la valeur de son 

coefficient de partage octanol/eau «Kow» (Jawad, 2008). Ce coefficient « Kow» se défini comme 

étant le ratio de la concentration du composé dans le solvant organique (octanol) sur sa 

concentration dans la phase aqueuse (eau) (Lyman, 1990). La valeur logarithmique du 

coefficient de partition (Log Kow) est inférieure à 2,5 pour un composé qui ne s'adsorbe pas ou 

s'adsorbe difficilement sur la biomasse. Lorsque le composé est moyennement hydrophobe, la 

valeur logarithmique de son coefficient de partage est comprise entre 2,5 et 4,0. En revanche 
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lorsque, le composé est caractérisé par un fort potentiel d'adsorption sur la biomasse, la valeur 

logarithmique du coefficient de partage est supérieure à 4,0 (composé très hydrophobe) 

(Lyman, 1990). La capacité d'adsorption des polluants dans la boue étant limitée, certains 

polluants non biodégradables ou faiblement biodégradables se retrouveront à la sortie du 

bioréacteur. 

La structure chimique d'un polluant pourrait influencer son élimination au cours d'un processus 

biologique. En effet, plus la structure chimique du polluant est complexe, moins il est 

biodégradable. Il est rapporté que l'augmentation des noyaux aromatiques ou des groupements 

toxiques (ex. S020-) fait décroitre la dégradation dans une classe de micropolluants (Reemtsma 

et al., 2002; Andreozzi et al., 2006; Cirja et al., 2008). En effet, Reemtsma et al. (2002) ont 

observé que le naphtalène monosulfonate est complètement éliminé dans le BRM, tandis que le 

naphtalène disulphonate est éliminé à 40%, dans les conditions identiques de traitement. Ces 

auteurs ont également rapporté que la présence du groupement éthinyl dans le 17 a -

éthinylestradiol lui procure une aptitude de biodégradation différente et plus faible que celle 

observée sur le 17 13 - œstradiol, malgré leurs structures de base presque semblables 

(Figure 1.3). 

HO HO 
a 

OH 

b 

groupement 
ehinyl 

Figure 1.3 Structures chimiques de deux composés estrogéniques: a) 1713-estradiol (E2), b) 170-
éthinylestradiol (EE2) 

1.4 Colmatage membranaire et modélisation 

Dans le passé, le facteur limitant le développement de la technologie de BRM était le coût des 

membranes (Marrot et al., 2004). Mais depuis quelques années, les coûts ont été réduits grâce 

aux progrès effectués dans le domaine de la fabrication des membranes. Des progrès ont 

permis également d'augmenter la durée de vie des membranes, de diminuer les coûts de 

remplacement de ces dernières, de réduire la consommation énergétique par rapport au flux de 

perméat obtenu, et de diminuer les coûts de fonctionnement par les possibilités de réutilisation 

des eaux traitées. De nos jours, le principal facteur limitant l'application à long terme des BRM 
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est devenu le colmatage des membranes. C'est un phénomène complexe. Il peut être décrit 

comme étant une diminution continue du flux de perméat (à pression constante) ou une 

augmentation de la PTM, causée par l'accumulation ou l'adhésion eUou l'adsorption de 

particules solubles ou colloïdales (organiques, inorganiques et cellules microbiennes) ou en 

suspension à la surface de la membrane et sur les pores de la membrane (Choo et Lee, 1996). 

Il est possible de quantifier le colmatage en fonction de sa réversibilité: le colmatage réversible 

(de nature physique) et le colmatage irréversible (de nature plutôt chimique). 

Plusieurs facteurs peuvent contribuer au colmatage des membranes et le type de colmatage 

varie d'un auteur à un autre alors qu'il est plutôt le reflet des conditions opératoires et de la 

configuration membranaire utilisée. En effet, en fractionnant le colmatage suivant trois échelles 

d'observation: Le macro-colmatage (accumulation de MES sur la membrane), le micro

colmatage (développement de biofilm sur la membrane) et le nano-colmatage (adsorption de 

molécules), on classera des auteurs qui observent plutôt: 

i) du macro-colmatage et qui soulignent l'importance de la boue activée et son rôle 

dans le colmatage (Li et al., 2005) et qui considère les MES comme la principale 

cause du colmatage des membranes (Yamamoto et al., 1989; Brindle et 

Stephenson, 1996). L'intérêt de ce gâteau, en tant que couche dynamique 

sélective, peut améliorer la capacité de rétention de la membrane (Tardieu et al., 

1999; Ognier et al., 2004), mais deviendra vite limitant en fonction du flux de 

perméat (>10 LMH). 

ii) du micro-colmatage et qui soulignent l'importance des produis microbiens solubles 

(PMS) générés durant les réactions biologiques et des substances polymériques 

extracellulaires (SPE) (Defrance et al., 2000; Lee et al., 2003). 

iii) du nano-colmatage et qui remarquent une contribution significative des composés 

dissous (Fane et al., 1980). 

Le colmatage membranaire doit être maîtrisé et contrôlé afin de maintenir des conditions de 

perméabilité nécessaires à la longévité de la membrane, et à la productivité du système. Des 

conditions opératoires et un design adaptés, permettent en effet de minimiser le macro

colmatage (Lebegue et al. 2009). La maîtrise de ce colmatage conduit entre autres à la 

réduction des coûts liés aux opérations de nettoyage de la membrane. 
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1.4.1 Paramètres influençant le colmatage membranaire 

Plusieurs études ont tenté d'élucider les mécanismes et facteurs qui influencent et gouvernent le 

colmatage membranaire. Même si le colmatage est le résultat de phénomènes complexes, il est 

considérablement influencé par les conditions opératoires, hydrodynamiques, le type et la 

configuration de la membrane, les caractéristiques des boues (MES, état physiologique de la 

biomasse, viscosité, etc.) (Cicek et al., 1998; Choi et al., 2005; Kaam et al., 2006). 

1.4.2 Composition de la liqueur mixte 

Les caractéristiques de la biomasse présente dans le bioréacteur ont une influence significative 

sur le colmatage de la membrane. Il a été rapporté que le colmatage s'amplifie dès que l'état de 

floculation de la biomasse dans le bioréacteur est faible (flocs de très petite taille) (Kaam et al., 

2006). Li et al. (2005) ont pu réduire le macro-colmatage en développant dans le bioréacteur 

des boues granulées. Le flux de perméat obtenu dans ces conditions était deux fois plus élevé 

que celui observé dans un BRM classique fonctionnant dans les mêmes conditions de 

traitement. Cicek et al. (1998) ont observé que lorsque les concentrations de MES sont 

comprises entre 8 et 15 g.L-1
, le flux de perméat est plus élevé et décroît plus lentement et 

graduellement, comparativement à lorsque les concentrations de MES sont comprises entre 2 et 

8 g.L-1
. 

1.4.3 Vitesse d'écoulement transversale et flux transmembranaire 

La vitesse d'écoulement transversale ou le flux transmembranaire (VT) a une influence sur le 

colmatage et la nature du colmatage de la membrane. Choi et al. (2005) ont rapporté que 

lorsque le BRM à boucle externe opère à faibles vitesses d'écoulement transversales, c'est à 

dire entre 1 et 2 m.s-1 pour une membrane de UF et entre 1 et 3 m.s-1 pour une membrane de 

MF, le colmatage qui s'installe est réversible. Par contre, pour des vitesses ;::: 3 m.s-1
, le 

colmatage devient irréversible. Un flux stable peut être maintenu pendant une longue période de 

filtration, lorsque le BRM opère à PTM raisonnablement ajustée. De nombreuses études 

indiquent que le flux à travers la membrane ou le flux transversal et la PTM doivent être 

maintenus inférieurs à des valeurs critiques respectives (notion de flux critique). Ces valeurs 

critiques doivent être déterminées pour chaque type d'effluent, de membrane et de configuration 

du module membranaire (Cicek et al., 1998; Defrance et Jaffrin, 1999). 
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1.4.4 Maîtrise du colmatage 

Quelques méthodes préventives ou l'utilisation de conditions opératoires appropriées limitent ou 

réduisent le dépôt de particules à l'intérieur des pores ou sur la couche active de la membrane. 

1.4.5 Prétraitement de l'affluent 

Suivant sa composition, l'affluent peut être prétraité afin de diminuer son pouvoir colmatant. 

Quelques opérations telles que la pré-filtration, la dilution, la décantation, l'homogénéisation, 

etc., agissent sur les paramètres physiques de l'affluent. Il est à noter également l'avantage des 

prétraitements de type grille perforée par rapport au micro-tamis où la rétention des fibres (ex. 

cheveux, etc.) est plus faible. D'autres techniques modifient les paramètres chimiques: 

modification du pH, modification de la force ionique de la solution par ajout de sels ou ajout de 

réactifs de coagulation, ou de floculation, ou encore ajout de complexant, etc (Moulin, 1990; 

Pouet et al., 1992). Par exemple, le conditionnement préalable d'une suspension par voie 

physico-chimique (ajout de coagulant) permet de favoriser la structuration des flocs et améliorer 

la filtrabilité de la suspension. L'utilisation de charbon actif en poudre peut contribuer à fixer les 

molécules solubles ou les colloïdes à l'origine du colmatage irréversible (Lesage et al., 2005). 

1.4.6 Vitesse d'écoulement transversale et aération du bioréacteur 

La perméabilité est principalement gouvernée par la vitesse d'écoulement transversale du flux 

dans le BRM à boucle externe et par l'aération dans le BRM immergé. Dans ce dernier, 

l'injection d'air sous la membrane et à l'intérieur de celle-ci permet d'atténuer la formation de 

gâteau sur la surface extérieure de la membrane (Pellegrin et al., 2002; Matosic et al., 2008). 

L'aération produit l'oxygène nécessaire à l'activité biologique et crée une turbulence autour de la 

membrane, qui entraîne les grosses particules et détache le gâteau qui se forme sous l'effet de 

la succion requise pour la filtration (Metcalf et Eddy Inc., 2003). Toutefois, l'aération pourrait 

avoir des impacts négatifs sur les performances du bioréacteur. En effet, Kaam et al. (2006) ont 

observé que le mode d'aération a une influence sur la physiologie de la biomasse. Selon ces 

auteurs, l'aération en alternance permettrait de limiter le colmatage. 

1.4.7 Nettoyage des membranes 

Le nettoyage des membranes élimine le colmatage et prolonge ainsi leur durée de vie. Il existe 

plusieurs techniques de nettoyage des membranes. Les plus utilisées sont le rétro-lavage et le 

lavage chimique. Le rétro-lavage se fait à l'eau ou à l'air. Plus les pores de la membrane sont 
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larges, moins le rétro-lavage est efficace. Plusieurs paramètres influencent l'efficacité du rétro

lavage, notamment le débit de rétro-lavage (en général ce débit est 2 à 3 fois supérieur au débit 

de filtration), la fréquence et la durée du rétro-lavage. La littérature révèle que plus le rétro

lavage est de courte durée, plus il permet de rétablir un meilleur flux (Ramirez et Davis, 1998; 

Barrios-Martinez et al., 2006). Étant donné que seules les membranes types fibres creuses 

pouvaient être rétro-lavées (à cause de l'arrachement des joints de colle et gonflement des 

membranes planes pendant le retro-lavage), des fabricants travaillent actuellement sur la 

fabrication de membranes planes rétro-lavables. 

Le nettoyage chimique peut être fait avec différents types de produits chimiques. On utilise 

principalement des solutions acides pour éliminer les dépôts inorganiques, des solutions 

basiques et agents tensioactifs pour éliminer les matières organiques et souvent des 

désinfectants pour prévenir la croissance de microorganismes dans le système membranaire 

(Bouchard et al., 2000). Le choix des produits chimiques se fait en fonction de la nature du 

matériau membranaire, afin de respecter les limites de pH et de température ainsi que la 

tolérance au chlore, aux autres désinfectants et acides. Dans les conditions normales, les 

solutions généralement utilisées pour le nettoyage chimique sont l'hypochlorite de sodium 

(NaOCI) pour détacher les matières organiques et l'acide citrique (C6Ha0 7) pour les 

inorganiques (Chang et al., 1999; Lee et al., 2003; Chang et Kim, 2005; Le-Clech et al., 2006). Il 

est fréquent que les fabricants de membranes proposent des protocoles spécifiques pour le 

nettoyage chimique. Ces nettoyages sont, pour la plupart, opérationnels sans vider le 

bioréacteur, où les solutions de nettoyage sont envoyées pendant un rétro-lavage et présentent 

peu d'impact sur le procédé biologique. Les notices d'emploi du module membranaire 

renferment des recommandations précises quant aux produits à utiliser pour nettoyer et 

désinfecter les membranes sans les détériorer. Il est aussi important de procéder à des 

désinfections périodiques du système (circuits/compartiments d'alimentation et de perméat), et 

de construire un précieux historique des membranes depuis le début de leur utilisation (base de 

données). Cet historique pourrait servir à ajuster les conditions opératoires et à prédire la durée 

de vie des membranes. 

1.4.8 Modélisation du colmatage 

Il existe plusieurs modèles mathématiques de description du colmatage, notamment le modèle 

hydrodynamique, le modèle fractale, le modèle de résistance par section et les modèles de 

résistances en série. 
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1.4.9 Modèle hydrodynamique 

Le modèle hydrodynamique proposé par Liu et al. (2003) (cité par Ng et Kim, 2007) décrit le 

colmatage en fonction des paramètres hydrodynamiques du BRM (vitesse d'écoulement 

transversale ou flux à travers la membrane, flux de perméat, intensité d'aération, concentration 

des MES, etc.). Dans ce modèle, le taux de croissance du colmatage (k, m.h-1
) est décrit par 

l'Équation 3: 

Équation 3. 

Dans l'expression ci-dessus, «f2 », « C », « d », « e » sont des constantes, « VT, m.s-1 » est la 

vitesse d'écoulement transversale ou flux, « J, L.m-2.h-1 » est le flux de perméat et « Xb , g.L-1 » 

est la concentration de MES dans le bioréacteur. Les valeurs des constantes « f2 », « C », « d » 

et « e »sont déterminées par la méthode des moindres carrés. L'Équation 3 caractérise de façon 

quantitative le colmatage de la membrane. 

1.4.10 Modèle fractal 

Meng et al. (2005) ont développé un modèle pour évaluer la perméabilité du gâteau à la surface 

de la membrane dans un BRM immergé. La microstructure désordonnée et complexe du gâteau 

est décrite pas la théorie fractale. Le taux de croissance du colmatage (k, m.h-1
) est défini par 

l'équation 4: 

Équation 4. 

Dans l'expression ci-dessus, «1-1, m.Pa.s-1 » est la viscosité dynamique de la liqueur mixte, 

« La » est une constante caractérisant la longueur des pores, « Q, L.s-1 » est le débit à travers la 

membrane, « PTM, Pa » est la pression transmembranaire, « At }) est la surface totale des pores 

(m2), « G » est le facteur géométrique du flux à travers un pore (Le. Pi/128 pour les pores 

circulaires), « g » est le facteur de forme, « Co» est une constante, « Ds» est la dimension de la 

surface du pore selon la théorie fractale, « amax » est la limite surfacique maximale'd'un pore. Le 

modèle n'indique pas l'influence des paramètres et conditions opératoires sur la résistance du 

gâteau. 
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1.4.11 Modèle de résistance par section 

Li et Wang (2006) ont utilisé une approche de résistance par section pour décrire le colmatage 

dans un BRM. Dans le modèle proposé, la surface de la membrane est divisée en de plus 

petites surfaces identiques. Chaque petite surface a une résistance intrinsèque, une résistance 

de colmatage des pores, une résistance d'accumulation de gâteau et une résistance de 

formation des couches dynamiques. Les dynamismes d'attachement et de détachement de la 

biomasse à la surface membranaire sont pris en compte, et la résistance totale (RT) est la 

somme de toutes les résistances: résistances intrinsèques (Rm), résistances de colmatage des 

pores (Re), résistances d'accumulation du gâteau (RAG) et résistances de formation de couche 

dynamique (RCD) (équation 5): 

Équation 5. 

La masse de boue sur la couche dynamique de colmatage (Meo) est exprimée par l'équation 6: 

dMcD =_ 24*Xb *J2 P* (1-a)*I*M~D 
dt 24 * J + Cd * d p * 1 Yz, * Vp * t f + M CD 

Équation 6. 

Le premier terme de cette expression décrit le taux d'attachement de la biomasse et le 

deuxième terme est le taux de détachement de la biomasse. «Xb » est la concentration de 

biomasse (gL\ «J, L.m-2.s-1 » est le flux du perméat, « Cd » est le coefficient de la force de 

levée d'une particule de boue de diamètre « dp, m », « 13 » est le coefficient du taux d'érosion de 

la biomasse dynamique, « 1 » est l'intensité de cisaillement sur la surface de la membrane, « Vp , 

m3» est le volume de perméat au cours d'un cycle de filtration, «Yb» est le coefficient de 

compression de la boue, « tf ,s» est le temps de filtration. MCD s'exprime en (g). Le modèle de 

résistance par section intègre les effets de variation des forces de cisaillement sur la formation 

du gâteau et à l'avantage de prendre en compte les cycles de nettoyage. Il caractérise le 

colmatage en tout temps. Cependant, les limites de ce modèle résident dans le fait que les 

paramètres biologiques sont considérés comme constants. 

1.4.12 Modèles de résistance en série 

Les modèles de résistance en série sont des modèles qui intègrent les effets de la biomasse 

aux processus de colmatage de la membrane. Les modèles de résistance en série prennent en 

compte, en plus des MES, les effets des matières solubles dans le processus de colmatage. 
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Dans ces modèles, le colmatage réversible est attribué aux MES, tandis que les matières 

solubles sont responsables du colmatage irréversible. Le flux du perméat est décrit selon 

l'Équation de Darcy donnée à l'Équation 7: 

Équation 7. 

J= PTM 

f.1 * RT 

Dans cette expression, « J, m.s-1 » représente le flux du perméat, « PTM, Pa » est la pression 

transmembranaire, « 1-1, Pa.s » est la viscosité de la liqueur mixte et « RT, m-1 » est la résistance 

totale de la membrane. 

L'outil le plus simple et le plus employé sur le plan pratique pour représenter l'évolution du 

colmatage en cours d'opération, est le modèle de résistances en séries (Grasmick et al., 2009), 

modèle selon lequel la résistance totale de la membrane (RT) peut être définie comme 

suit (équation 8): 

Équation 8. 

Dans cette expression, « Rm » représente la résistance hydraulique initiale de la membrane, 

«Rrev» est la résistance réversible et «Rirr» la résistance irréversible. Certains auteurs ont adopté 

une description plus simplifiée (Choi et al., 2005; Liang et al., 2006; Zhang et al., 2006). 

D'autres ont établi des modèles qui intègrent l'influence des produits microbiens solubles (PMS). 

C'est dans cet ordre que Lee et al. (2002) ont proposé l'expression suivante pour la résistante 

totale (équation 9): 

Équation 9. 
R =R +m*a T m 

Dans cette expression, « Rm » est la résistance propre de la membrane, « a » est la résistance 

spécifique et« m, g » un facteur qui est estimé parl'équation 10: 

Équation 10. 
m = k *V * X b 

m P A 

Avec « km » le coefficient qui reflète les effets de filtration (km est compris entre 0 et 1, et est 

égale à 1 pour la filtration frontale, « Vp, m3 » le volume de perméat, « Xb, g.L-1 » la concentration 

de MES et « A, m2 » la surface active de la membrane. Wintgens et al. (2003) ont proposé un 

autre modèle qui associe l'activité biologique au colmatage. Mais ce modèle ne quantifie pas les 

substances. Le flux de perméat est décrit en fonction de la PTM selon l'équation 11: 
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Équation 11. 

------------

MTM 
J=------

Jl*(Rm +Rg +RJ 

Dans cette expression, « Rm » est la résistance hydraulique initiale de la membrane, « Rg » est 

la résistance du gâteau, « Re » est la résistance de colmatage et « 1-1, mPa.s-1 » est la viscosité 

de la liqueur mixte. « ~PTM, Pa » est la différence de pression transmembranaire effective et 

elle est obtenue à partir de l'équation 12: 

Équation 12. MTM = Phydro + P pomp -Apax 

Dans cette équation, « Phydro, Pa » est la pression hydrostatique, « Ppomp, Pa » est la pression de 

succion, « ~Pax, Pa» est la chute de pression du flux de perméat. Il faut retenir que la 

complexité du colmatage limite sa description mathématique. Les différents modèles établis à 

ce jr, ne font pas une description complète et intégrale de l'évolution du colmatage en cours 

d'opération. 

1.5 Spécificité et performance du BRM 

Le BRM présente de nombreux avantages. Ce sont notamment les performances intéressantes 

d'élimination de polluants biodégradables et des micropolluants considérés comme difficilement 

éliminables dans les conditions conventionnelles de travail. La sélectivité remarquable des 

membranes a pour avantages (Nagano et al., 1992; Brindle et Stephenson, 1996; Xing et al., 

2000; Grasmick et al., 2009): 1) une grande qualité de l'eau traitée en terme de particules 

(absence totale de MES et de matière colloïdale); 2) une désinfection poussée dont l'intensité 

dépend du seuil de coupure et de la distribution des diamètres des pores des membranes; 3) 

une rétention totale des espèces biologiques, même peu floculées, qui peut favoriser le 

développement d'espèces et d'activités spécifiques au sein du réacteur; 4) une rétention par la 

membrane des MES non décantables dont le temps de séjour dans le système devient égal au 

temps de rétention de la phase solide (8), facilitant ainsi leur assimilation et; 5) le maintien dans 

le réacteur d'une teneur contrôlée et élevée en biomasse qui permet une intensification des 

processus biologiques. 

La concentration en biomasse dans le BRM n'est pas limitée à une valeur critique proche de 4 à 

5 g.L-1
, valeur au-delà de laquelle la séparation par décantation gravitaire apparaît comme 

fortement ralentie, voire perturbée dans les systèmes conventionnels à boues activées. Le BRM 
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est ainsi susceptible d'opérer avec des concentrations 2 à 5 fois plus élevées (entre 8 et 

25 g.L-1
). L'effluent traité est d'une excellente qualité en terme d'abattement de la turbidité, de 

MES, de DBO, de DCO, de désinfection et de sous-produits de désinfection. Cette eau traitée 

est complètement acceptable pour une réutilisation directe au niveau municipal (eau de toilette, 

lavage d'auto, etc.) ou une réutilisation indirecte au niveau industriel (eau de refroidissement, 

eau de procédé, etc.). Elle pourrait également servir d'eau d'alimentation des unités d'osmose 

inverse (Xing et al., 2000). Le surcoût d'investissement et de fonctionnement d'un BRM, est 

compensé par la minimisation de son emprise au sol (d'un facteur 4 par rapport à une BAC), et 

le fait que la qualité d'eau produite dispense d'un traitement tertiaire de type oxydation ou 

infiltration/percolation. 

1.5.1 Élimination des polluants de type organique 

En général, les taux d'abattement de la pollution de type organique dans les eaux usées sont 

très intéressants. Le BRM est très robuste aux variations inopinées de charges et pourrait 

fonctionner à des charges volumiques et organiques importantes. Zhang et Verstraete (2002) 

ont observé dans un BRM, un abattement de 99% de DCO sur une eau usée de charge 

organique de l'ordre de 10 500 mg DCO.L-1
. Pour une même charge volumique à traiter, le BRM 

permet de réduire la taille du volume réactionnelle. Il permet de supprimer le décanteur 

secondaire, et donc d'empêcher tout « lessivage» du réacteur biologique. Il permet également 

de supprimer tout problème de décantabilité des boues, qui malheureusement peut échapper 

ponctuellement aux opérateurs du fait de la variabilité de la composition de l'intrant ou de 

l'apparition de conditions de réaction non optimales, entraînant une défloculation ou l'apparition 

de flocs à faible décantabilité causant un foisonnement des boues (Grasmick et al., 2009). La 

production de boues ou boues excédentaires est moins importante dans le BRM. Ce qui est très 

interessant, surtout avec toutes les difficultés liées à la disposition des boues excédentaires 

(Gander et al., 2000; Marrot et al., 2004). 

Plusieurs études rapportent que les taux d'abattement de DCO dans les BRM peuvent atteindre 

99%, dépendamment du type d'eaux traitées, du type de composés organiques, du type de 

membranes utilisées et des conditions de traitement imposées (PTM, e, etc.) (Tableau 1.4). Par 

exemple, Cicek et al. (1998) ont rapporté qu'un BRM (membrane céramique, seuil de coupure 

de 300 kDa, TRH = 6 h, e = 30 jrs, PTM = 50 kPa et MES = 8-15 g.L-1
) a permis de traiter un 

effluent synthétique contenant de la caséine. Le taux d'abattement de la DCO est quasi-totale 

(99% d'abattement de DCO), ainsi que l'abattement du COD (99,5% d'abattement de COD). Par 

comparaison, l'application du procédé BRM mettant en jeu une membrane à fibres creuses 
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(membrane organique, diamètre des pores de 0,04 jJm) a permis d'obtenir un taux d'élimination 

de la DCa de 69 à 83% sur un effluent de lisier de porc (susceptible de contenir plusieurs 

molécules organiques complexes), en imposant un TRH de 6 h, un TRS de 60 jrs, . et une 

concentration de MES se situant entre 2,8 et 4,1 g.L-1 (Yang et Cicek, 2008). Le lisier de porc 

issu des porcheries contient très souvent des antibiotiques (tétracycline, chlorotétracycline, etc.), 

lesquels sont couramment administrés aux animaux pour leur protection et leur croissance 

accélérée (Chee-Sanford et al., 2001). Ces composés sont difficilement biodégradables et 

peuvent inhiber l'activité bactérienne. 
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Tableau 1.4 Polluants organiques dégradés par les BRM 

Effluents 

EUS 

EUS 

EUM 

EUM 

EUM 

EUM 

Lisier de porc 

lisier de porc 

Eau de surface 

Eau usée d'huilerie 
(olive) 

Caséine 

Phénol 

ND 

ND 

ND 

ND 

ND 

ND 

ND 

Phénol 

Conditions opératoires 

Céramique 

A=0,08 m2
; SC=300 kDa; vT=3 ms"; PTM=50 kPa; TRH=6 h; e = 30 jr; MES = 8-

15 gr'; pH = 7,4 -7,6 

Membrane inorganique 

A=0,023 m2
; VT =5 ms"; PTM = 85-110 kPa; TRH = 5 h; e = 7 jr; MES = 10 g.L·'; 

F/M=1,12 kg DCa.kg·' MES.j(' 

Membrane à fibres creuses 

ZeeWeed 500 d; dp = 0,04IJm; e (printemps) = 20,7 jr; e (été) = 14,1 jr; MES = 
10,7±1,2 gr' 

Membrane à fibres creuses 
A = 0,93 m2

; dp = 0,03 IJm; MVES = 0,7 g.L"' 
) 

Membrane à fibres creuses polymériques 

SC = 200 kDa; TRH = 6 h; e = 25 jr; MVES = 11 g.L"' 

Membrane UF supportée 
dp = 0,14IJm; PTM = 100 kPa; VT= 3 m.s" 

Membrane à fibres creuses supportée non ionique et hydrophile; 

dp = 0,04 IJm; A = 0,047 m2 

Membrane à fibres creuses 

inorganique 

TRH =6 h; e = 60 jr; MES = 2,83-4,07 g.L"'; pH = 7,3-7,6; A = 0,047m2
; dp = 

0,04IJm; MVES = 2,83-4,07 g.L"'; F/M = 0,18 kg DCa.kg" MES.j(' 

Membrane à fibres creuses en polyéthylène 

dp = 0,4 IJm; A = 0,2 m2
; TRH =1 h; e =60 jr; 

MES = 1,9 g.L" 

Membrane inorganique supportée; 
dp = 0,14 IJm; MES = 12 g.L"'; MVES = 10,8 gr' 
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Enlèvement (%) 

99% DCa; 
99,5% CaD 

98,6% DCa; 
100% phénol 

;'94% DCa 

76% Dca 

97% DCa 

60% Dca 

59% DCa 

69-83% DCa; 
94,7%AE 

60% CaT; 
20% carbone et THM; 

60% absorbance (UV 254 nm) 

37-81% Dca; 
>92% phénol 

Références 

Cicek et al. (1998) 

Barrios-Martinez et al. 
(2006) 

Battistoni et al. (2006) 

Delgado et al. (2002) 

Pellegrin et al. (2002) 

Vera et al. (1997) 

Comeau (2006) 

Yang et Cicek (2008) 

Li et al. (2003) 

Dhaouadi et Marrot (2008) 



1.5.2 Élimination des nutriments (N-NH4, P-P04) 

D'autre part, les BRM peuvent être employés pour éliminer l'azote (N-NH4 et N-NTK) et le 

phosphore (P-P04 et PT) (Tableau 1.5). Il est possible alors d'utiliser le débit de recirculation du 

bassin membrane (300-400%) pour renvoyer en tête les nitrates produits pendant la phase 

aérobie. Des taux d'élimination de N-NH4 et PT allant jusqu'à 99% et 97% peuvent être 

respectivement obtenus, dépendamment des conditions opératoires et du type d'effluent traité. 

Barrios-Martinez et al. (2006) en appliquant un procédé de BRM (membrane de type 

inorganique) pour le traitement d'une solution synthétique obtiennent une élimination de 93% de 

N-NH4 et un enlèvement de 90% de P-P04 (TRH = 5 h, TRS = 7 jrs et MES = 10 g.L-1
). Pellegrin 

et al. (2002) ont pour leur part étudié la possibilité d'éliminer l'azote ammoniacal et l'azote total 

des eaux usées de type municipal en utilisant un BRM (membrane à fibres creuses, seuil de 

coupure 200 kDa) fonctionnant à un TRH de 6 h, un TRS de 25jrs et une concentration en MES 

de 11 g.L-1
. Ils ont obtienu des abattements de 95% de N-NH4 et 80% de N-NTK. Les taux 

d'abattement de N-NH4 enregistrés par Barrios-Martinez et al. (2006) et Pellegrin et al. (2002) 

sont quasiment similaires. Cependant, l'application du BRM sur des EUM requiert un () plus 

élevé (25 jrs), compte tenu de la complexité des EUM comparativement aux effluents 

synthétique «() de sept jrs) employé par Barrios-Martinez et al. (2006). 
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Tableau 1.5 Élimination des nutriments par les BRM 

Effluents 

Lisier de 
porc 

EUS 

EUM 

EUS 

EUM 

EUM 

Conditions opératoires 

Membrane à fibres creuses; TRH =8 h; 

e = 60 jr; MES = 2,83-4,07 g.L·\ pH = 7,3-7,6 

Membrane inorganique; A = 0,023 m2; 
VT = 5m.s·1; PTM = 85-110 kPa; TRH = 5 h; 

e = 7 jr; MES = 10 g.L·1 

Membrane UF inorganique supportée; 
dp = 0,14IJm; PTM = 100 kPa; VT= 3 m.s·1 

Céramique; A = 0,08 m2; SC = 300 kOa; 
VT= 3 m.s-1; PTM = 50 kPa; TRH = 6 h; 

e = 30 jr; MES = 8-15 g.L-1; pH = 7,4-7,6 

Membrane à fibres creuses polymérique; 

SC= 200 kOa; TRH = 6 h; e = 25 jr; 
MVES = 11 g.L-1; MES = 11 g.L-1; 

rapport F/M = 0,08 kg OCO.kg-1 MES.jr"1 

Zenon ZeeWeed 500d; Membrane à fibres 
creuses immergée; 

dp = 0,04 IJm; e (printemps) = 20,7 jr; 

e (été) = 14,1 jr; MES = 10,7 ± 1,2 g.L-1 

Enlèvement (%) 

99,9% N-NH4 avec 
contrôle 

du pH par Na2C03 

93,3% N-NH4; 
89-90% P-P04 

45% PT 

~ 99,5% NTK; 
~99% N-NH4; 

96,6% PT 

80% NTK; 
95% N-NH4 

67% PT 

Références 

Yang et al. (2008) 

Barrios-Martinez et al. 
(2006) 

Vera et al. (1997) 

Cicek et al. (1998) 

Pellegrin et al. (2002) 

Batlistoni et al. (2006) 

Dans un BRM conventionnel, la dénitrification pourait être possible. Elle serait favorisée par la 

présence de zones anoxies causée par les fortes concentrations de biomasse. En effet, à faible 

concentration d'oxygène dissous, les limites de diffusion peuvent créer, dans le bassin aérobie, 

des zones anoxies entre les flocs biologiques favorisant ainsi la dénitrification (Pochanna et al., 

1999). Cependant, les processus de nitrification et dénitrification simultanés nécessitent la prise 

en compte de certaines conditions de fonctionnement et de configuration du BRM. Holakoo 

et al. (2007) ont observé dans une étude de faisabilité de la nitrification et dénitrification 

simultanée dans le BRM conventionnel aéré, que le taux d'abattement de l'azote total n'est pas 

élevé (32-45%), malgré le taux d'abattement élevé de la matière organique (95%). Il en ressort 

que le type d'aération peut avoir un effet significatif sur la croissance et le développement des 

bactéries responsables de la nitrification et la dénitrification. La concentration d'oxygène dissous 

nécessaire pour une oxydation du carbone et une nitrification simultanée, doit être supérieure ou 

égale à 2 mg02.L"1 (Sorensen et Jorgensen, 1993). L'aération par intermittence serait 
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interessante. L'6limination de I'azote peut 6galement 6tre am6lior6e avec la cr6ation d'une zone

anoxie s6par6e de la zone a6robie (Cote et al., 1997). Ce type de configuration du BRM

(configuration anoxie-a6robie) a permis d Baek et Pagilla (2008) d'obtenir des taux d'abattement

de N-NH+ et de N1 de 97o/o et 89o/o, respectivement. Birima et al. (2QQ5) ont not6 pour cette

m6me configuration, des valeurs comparables (98,2-99,9% d'6limination de N-NH4). En g6n6ral,

les performances du BRM en termes d'6limination biologique du phosphore sont faibles. Vera

et al. (1997) ont observ6 un taux d'abattement de 45% de phosphore, par voie biologique. Une

6tude r6alis6e par Battistoni et al. (2006) rapporte une 6limination de 670/o de phosphore. Par

contre, Cicek ef a/. (1998) ont mesur6 un taux d'abattement de 96,6% de phosphore. Le BRM

est 6galement une barridre totale aux MES (>99,9%), turbidit6 (290%) et agents pathogdnes

(100%) (Vera et al., 1997; Cicek et al., 1998; Barrios-Martinez et al., 2006) (Tableau 1.6).

Tableau 1.6 Elimination de solides par les BRM

Effluents Conditions op6ratoires
Enlivement

(Yol
R6f6rences

Membrane UF inorganique support6e
dp = 0,14 pm; PTM = 100 kPa;  Vr= 3 m.s-1

1OO% MES:
92% turbidit6

Yera et al. (1997)

Eau de
surface

Membrane d fibres creuses en poly6thyldne

dp = 0,4 lrm; A = 0,2 m2iTRH = t h'e - 60 jr; MES =

1,9 g.L-1

98o/o turbiditd Li et al. (2003)

EUS Membrane en c6ramique

A = 0,08 m2; SC = 300 kDa; vr = 3 m.s-1; PTM =

50 kPa;

TRH = 6h;  0 -30j r ;  MES = 8-15 g.L- l ;  pH = 7,4-7,6

99.9% MES
99o/o turbidite

Cicek ef a/. (1998)

EUS Membrane inorganique support6e

A= 0,0226 m2; PTM = 85-100 kPa; TRH - Sn;0 -

7 j r

1OO% MES;
turbidit6<

5 NTU

Banios-Martinez et al.
(2006)

Lisier de porc Membrane d fibres creuses support6e non-ionique
hydrophile

dp = 0,04 um; A = 0,047 m2iTRH = t h

1OO% MES:
100% turbidit6

Comeau (2006)
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1.5.3 Elimination de polluants de type microbien

L'efficacit6 d6sinfectante des BRM a et6 6valu6e. L'application du BRM permet une 6limination

efficace des indicateurs de pathogdnes (coliformes totaux et f6caux), de virus et des bact6ries

h6t6rotrophes a6robies (BHA) (Tableau 1.7). Comeau (2006) en appliquant le BRM (membrane

d fibres creuses, diamdtre des pores 0,04 pm) d un effluent de lisier de porc ont obtenu une

6limination totale des coliformes f6caux (100% d'abattement) en imposant un TRH de t h. Une

6radication totale des virus MS-2 (bact6riophage) et du BHA a 6t6 enregistr6e par Cicek ef a/.

(1998) lors du traitement d'une EUS a I 'aide d'un BRM (membrane c6ramique, seuil de coupure

300 kDa) fonctionnant avec un TRH de 6 h. L'efficacit6 d6sinfectante des BRM est en grande

partie li6e d la taille des pores. La taille des pores n'6tant jamais uniforme, il faut choisir une

membrane avec un 6cart suffisant par rapport aux plus petits microorganismes que I'on veut

retenir. Cependant, le micro-colmatage r6duit le seuil de coupure des membranes et certaines

membranes, avec un seuil de coupure de 0,4 lm pr6sente un abattement bact6riologique total.
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Tableau 1.7 Polluants microbiens 6limin6s par les BRM

Effluents Conditions op6ratoires Enlivement (%) R6f6rences

EUM Membrane UF inorganique support6e;

dp= 0,14 pm; PTM = 100 kPa;  vr= 3 m.s- l
100% cr Yera et al. (1997)

Eau de

surface

Membrane d fibre creuse en poly6thyldne;

dp = 0,4 Um;A= 0,2n2;TRH = t  h ;  0 -

60 j r ;  MES = 1,9 g.L-1

4 d 5 unit6s log CT Li et at. (2003)

EUS Membrane en c6ramique;

A = 0,08 m2; $s = 300 kDa;v1 = 3 m.s-1; PTM

= 50 kPa;

TRH = 6 h;  d = 30 j r ;  MES = 8-15 g.L-1;  pH =

7,4-7,6

100% virus MS-2

(bact6riophage)

1OO% BHA

Cicek ef a/. (1998)

EUS Membrane inorganique support6e; A =

0,0226 m2;

PTM = 85-100 kPa; TRH = 5 h;0 = 7 jr

100% microorganismes
Banios-Martinez et al.

(2006)

Lisier de

porc

Membrane d fibres creuses support6e non-

ionique hydrophile;

dp = 0,04 Hmi A = O,047 m2: TRH = t h

100% cF Comeau (2006)

CF: Coliformes f6caux

CT: Coliformes totaux

BHA: Bactdrieh6terotrophea6robie

1.5.4 Elimination des micropolluants d'int6ret 6mergents

Les micropolluants 6mergents, en particuliers les perturbateurs endocriniens (PE) constituent un

risque pour la sante humaine et pour la faune aquatique (Gerecke et al., 2002: Tixier et al.,

2003; Esplugas et al., 2007). Les techniques physiques telles que l'adsorption sur charbon actif

et la filtration membranaire peuvent 6tre efficacement utilis6es pour 6liminer les PE (Chang ef

a/., 2009). En g6n6ral, le charbon actif 6limine les PE non polaires, sp6cialement ceux dont les

valeurs de Log G* sont superieures a 2 (Snyder et a1.,2003; Racz et Goel, 2010). Les

techniques de filtration membranaire telles que la nanofiltration et I'osmose inverse peuvent

permettre d'atteindre des performances d'6limination de PE comprises entre 10 et 95%,

d6pendamment du type de PE (Chang et al., 2009). Les performances des techniques
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membranaires sont tributaires des propri6t6s physicochimiques des PE, de leur taille

mol6culaire, leur solubilit6 dans l'eau et leurs propri6t6s 6lectrostatiques (Liu et al., 2009).

Toutefois, il est important de noter que les techniques physiques ne permettent pas de d6grader

les micropolluants 6mergents.

Les proc6d6s d'oxydation avanc6e (ex. H2O2lFe2*, HzOzlOg, HzOzlUY, O3/UV, etc.) peuvent 6tre

6galement utilis6s pour 6liminer les PE (Gogate et Pandit, 2004; Parsons, 20Q4; lkehata et El-

Din, 2006; Zaviska et a\.,2009). Les performances des techniques d'oxydation avanc6e sont

g€n6ralement proportionnelles d la dose d'oxydant employ6. Ces techniques ne sont pas

s6lectives et sont donc affect6es par la pr6sence d'autres compos6s organiques.

Les 6tudes portant sur l'6limination des PE dans le BRM sont peu nombreuses (Tableau 1.8).

Elles portent pour la plupart sur des compos6s ph6noliques (ex. nonylph6nol, BPA), des

hormones et d6riv6s hormonaux (17 B-6thinylestradiol, estradiol), quelques compos6s

pharmaceutiques, etc. Wintgens ef al. (2002) ont rapport6 dans une 6tude d'6valuation du

potentiel du BRM dans le traitement des eaux us6es contenant des nonylph6nols, que ces

derniers sont r6duits de 87%. Une 6tude r6alis6e d l'6chelle pilote par Hu et al. (2007) indique

que le BRM 6limine 80 d 90% d'estrone (E1), 72% de 17 q- estradiol (E2), et 70 d 94% de BPA.

Le taux d'abattement du BPA dans le BRM oscille g6n6ralement entre 93 et g7o/o

d6pendamment des conditions op6ratoires (Clara et al., 2005a, Clara et at., 2005b: Lyko et al.,

2005; Chen ef al., 2008; Lee et al., 2QO8). Lee ef a/. (2008) indiquent que pendant que les

nonylph6nols, I'estradiol et le 17 B-ethinylestradiol sont 6limin6s a 55o/o, 640/o, >71o/o,

respectivement, le BPA et le g6nist6ine le sont d g3o/o et plus. Une 6tude effectu6e d grande

6chelle par Clara et al. (2005a) a confirm6 ces r6sultats pour le BPA (>93%) et le 17B-

6thinylestradiol (60-79%). Le caractdre plus hydrophobe du BPA pourrait contribuer d son

adsorption sur la boue. Les produits pharmaceutiques et produits d6riv6s (m6dicaments,

m6tabolites des m6dicaments, produits cosm6tiques, compl6ments alimentaires et m6tabolites

d6riv6s) ont 6galement 6t6 mis en 6vidence, notamment avec les r6gulateurs de lipides

(benzafibrate, etc.), les analg6siques (ibuprofdne, etc.), les compos6s polycycliques (galaxolide

et tonalide, etc.), les anti6pileptiques (Carbamaz6pine, etc.), pour ne citer que ceux-ld (Clara ef

al., 2004a, Clara ef al., 2005a). Les r6sultats de cette 6tude ont montr6 que le benzafibrate et

l'ibuprofdne ont des taux d'6limination 6lev6s (>95%). Ensuite, suivent les compos6s

polycycliques (tonalide et galaxolide) qui sont 6limin6s d prds de 80%. Le carbamaz6pine n'est

pas 6limin6 dans le BRM. Une 6tude d long terme effectu6e par Zuehlke et al. (2006) a confirm6

les r6sultats obtenus par Clara et al. (2004a, 2005a), en particulier pour le compos6
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Carbamaz6pine. Aussi, cette m6me 6tude rapporte que les compos6s tels que ph6nazone,

propyph6nazone sont partiellement 6limin6s dans le BRM (70%).

Tableau 1.8 Micropolluants organiques r6fractaires d6grad6s par les BRM

Effluents Micropolluants Enlivement (%) R6f6rences

EUS Ph6nol 100o/o Banios-Martinez et al. (2006)

EUS BPA 293,7o/o Chen ef a/. (2008)

Lixiviat de d6charge BPA 97o/o Lyko et al. (2005)

Lisier de porc Compos6s estrog6niques 94,70/o Yang et Cicek (2008)

Eau de surface THM 75% Li et al. (2003)

EUM

EUM

EUM

EUM

EUM

EUM

EUM

E 1

E2

E1-3G

E2-G

E1-3S

E2-3S

BPA

80-91%

630/o

62-850/o

55-80%

10-48o/o

80-100%

70-94o/o

Hu et al. (2007)

EUM

EUM

EUM

EE2

Benzafi brate, ibuprofdne

Carbamaz6pine

60-79o/o

>95%

Oo/o
Clara et al. (2004)

EUM BPA >95% Clara ef al. (2005a)

Lixiviat de d6charye Nonylph6nol 87% Wintgens et al. (2002)

EUM

EUM

EUM

EUM

EUM

Nonylph6nol

Genistein

EEz

E1

BPA

60%

97o/o

7 1o/o

64o/o

93o/o

Lee et al. (2008)

EUM

EUM

EUM

EUM

EE2

Ph6nazone

Propyph6nazone

Carbamaz6pine

80-95%

70o/o

65%

0o/o
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Les principales limites de la technologie de BRM seraient le dimensionnement, les exigences

op6ratoires, les besoins accrus de maintenance, les coOts de fonctionnement. Les outils et

moddles utilis6s pour dimensionner les proc6d6s de BAC restent globalement applicables aux

BRM (Herbert, 1958; Pirt, 1965; Henze et al., 1987, Henze et a1.,2000; Metcalf et Eddy inc.,

2003). Cependant, le fait de travailler avec des 0 et des concentrations en biomasse plus 6lev6s

oblige d r66valuer certains paramdtres cin6tiques pour int6grer: l) une accessibilit6 plus facile du

substrat aux sites actifs due d une r6duction des limitations au transfert induite par la pr6sence

d'organismes peu flocul6s, ii) une hydrolyse intensifi6e des macromol6cules (retenues par la

membrane) et dont le temps de s6jour est identique d celui de la fraction particulaire, iry' une

composition de la biomasse sp6cifique (Grasmick et a|.,2009).

ll paraTt ainsi plus difficile de trouver un jeu de paramdtres permettant de d6crire la trds large

gamme de conditions op6ratoires offertes par les BRM. Aussi, les co0ts d'investissement (co0ts

des membranes) et le colmatage ont longtemps limit6 I'application d grande 6chelle des BRM.

Les progrds remarquables effectu6s au niveau de la technologie de fabrication des membranes

font que les co0ts d'investissement sont maintenant plus faibles. Toutefois, les co0ts de

fonctionnement restent encore 6lev6s d cause du nettoyage fr6quent et le remplacement des

membranes, de I'a6ration trds intensive appliqu6e pour le contrOle du colmatage, et de la

consommation 6nerg6tique li6e aux pompes de succion. Le BRM reste 6galement limit6 par la

capacit6 de filtration des membranes. En effet, les d6bits d'eaux us6es trait6es par jr ne peuvent

pas exc6der les d6bits de filtration des membranes.

1.5.5 Aspects microbiologiques du BRM

Witzig et al. (2002) ont 6tudi6 I'aspect microbiologique du BRM immerg6 pour le traitement

a6robie d'eaux r6siduaires domestiques. Les r6sultats suggdrent que les bact6ries pr6sentes

dans la biomasse fortement concentr6e du BRM (r6tention compldte des microorganismes) ne

sont pas dans un 6tat physiologique caract6ristique de croissance et utilisent l'6nergie fournie

pour satisfaire leurs besoins en 6nergie d'entretien. Les fonctions d'entretien incluent le

mouvement g6n6ral du mat6riel cellulaire, le remplacement continu des prot6ines et de I'ARN, le

travail osmotique pour maintenir les gradients de concentration et la mobilitd de cellules. Les

bact6ries ne peuvent alors se d6velopper seulement si l'6nergie est fournie en excds. Quand la

concentration maximale en biomasse est atteinte, les besoins en 6nergie d'entretien de la

biomasse seront d peine satisfaits par I'apport limitant de substrat et la croissance nette sera

donc trds proche de z6ro. Dans des conditions de limitation en substrat, les bact6ries peuvent

utiliser avantageusement une propri6t6 qui consiste d d6grader un substrat sp6cifique en
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augmentant la quantit6 d'une enzyme sp6cifique, en am6liorant I'efficacit6 d'enzymes pour la

catalyse d de basses concentrations en substrat, ou en augmentant les types d'enzymes afin

que de muftiples substrats puissent 6tre m6tabolis6s (LaPara et a\.,2006).

1.6 Applications du BRM i la r6utilisation des eaux us6es trait6es

Les BRM existent sous diverses formes dans les installations de traitement des eaux us6es. Les

performances sont en g6n6ral trds 6lev6es et les eaux trait6es sont de trds bonne qualit6

respectant les normes en vigueur en matidre de r6utilisation des eaux us6es dans plusieurs

pays du monde (Etats-Unis, Canada, France, etc.). Les effluents de BRM pourraient donc 6tre

r6utilis6s ou recycl6s d6pendamment des usages sp6cifiques vis6s. ll existe dejd dans le monde

plusieurs cas de r6utilisation des effluents de BRM aussi bien pour l'agriculture, I'irrigation des

espaces verts, les eaux de toilettes, etc. La soci6t6 Novidon (Veurne, Belgique) qui traite de

l'amidon, utilise la technologie de BRM depuis 2003 pour le traitement de ces eaux us6es. Les

eaux trait6es (perm6at) sont utilis6es a t50% pour diff6rentes applications dans la production

(eau de ringage, eau de lavage, etc.). Depuis 2008, le Pennant Hills Golf Club australien

(Beecroft, New South Wales, Australie) rdutilise a 98% les EUM pour I'irrigation des parcours de

golf et des espaces verts. Ces EUM r6utilis6es sont des effluents d'un BRM immerg6 d boucle

externe (ZeeWeed, Zenon). Elles respectent les normes australiennes en matidre de

r6utilisation des eaux us6es. Le Vancouver Convention & Exhibition Center (Vancouver,

Canada) r6utilise 100o/o des eaux us6es produites dans son 6difice (lesquelles sont trait6es

dans un BRM), pour l'irrigation des espaces verts. Depuis 1993, un projet de r6utilisation des

effluents de la STEP municipale de Santa Cruz (Tenerife lsland) pour I'irrigation des plantations

de bananes et de tomates a 6t6 entrepris afin de rendre 6conomiquement comp6titives les

cultures de cette r6gion et ceux de I'Am6rique du Sud. L'int6gration d'un systdme de BRM d la

station de boues activ6e existante a permis d'obtenir des eaux qui respectent les garanties de

sant6, acceptables par le march6 international (Vera et al., 1997). La r6utilisation des effluents

de BRM peut aussi requ6rir des 6tapes suppl6mentaires de traitement afin d'avoir une qualit6

respectant des usages sp6cifiques. Dans ces cas, le BRM slavdre alors un bon pr6traitement

avant une 6tape d'osmose inverse. La r6utilisation au niveau de l'industrie agroalimentaire reste

encore un sujet tabou du fait des imp6ratifs sanitaires de production.

42



' , .7 Application du BRM i grande 6chelle du BRM

Le Tableau 1.9 pr6sente quelques installations de BRM a travers le monde. Les BRM peuvent

constituer le ceur du traitement, ou encore, servir d'6tape d'affinage. La commercialisation du

BRM immerg6 a acc6l6r6 la p6n6tration et l'extension des BRM sur le march6 du traitement des

eaux. En 2005, le BRM immerg6 repr6sentait plus de 97o/o des installations utilisant les

biotraitements membranaires en Europe. Le march6 des BRM est en pleine croissance. ll avait

une valeur de 217 millions de dollars US en 2005, avec une croissance annuelle de plus de

10%, plus rapide que les autres proc6d6s avanc6s de traitement des eaux et autres types de

systdmes membranaires (Judd, 2008; Lesjean et Huisjes, 2008). Dans le monde, on d6nombre

plus de 2 200 systdmes de BRM destin6s au traitement des eaux. Actuellement, le plus grand

BRM est install6 d la station d'6puration des EUM de Nordkanal d Kaarst en Allemagnq (d6bit

max.4800Om3.1r l )  (Me l in  e ta1 . ,2006;  Les jean e t  Hu is jes ,2008; ) .En Am6r ique du  Nord ,  i l

existe d6jd plus de 15 stations d'6puration des eaux us6es utilisant la technologie de BRM, avec

des d6bits journaliers allant jusqu'A I 500 mt.jit (Yang et a1.,2006). En Europe, il existe environ

100 stations de traitement des eaux d'une capacit6 sup6rieure 500 EH (6quivalent-habitants),

utilisant la technologie de BRM pour le traitement des EUM, et 300 autres pour le traitement des

EUl, d'une capacit6 sup6rieure d 20 m3.1r1. En Europe, le d6bit moyen journalier trait6 est de

13000mu.jr- tpour les STEP municipales ut i l isant des BRM, et  de 2500m3.1r1 pour les STEP

industrielles. En Asie, en particulier au Japon et en Cor6e du Sud, les BRM sont majoritairement

utilis6s pour des applications d petite 6chelle (traitement des EUD). Le BRM devient de plus en

plus abordable sur le plan 6conomique, grAce d la diminution continue du co0t de fabrication

des membranes et des normes de rejets qui 6voluent vers une s6v6rit6 croissante aussi bien en

ce qui concerne les concentrations en polluants que les d6bits. ll est estim6 que le march6

actuel doublera tous les sept ans. ll atteindra une valeur de 360 millions de dollars US en 2010.
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Tableau 1.9 Exemples d'application i grande 6chelle des BRM dans le monde

Localisation Matrices Caract6ristiques
Capacit6
(r t j r  t )

Date de
mise

en service
R6f6rences

Kraarst,
Allemagne

Eau us6e
municipale

Zenon, membrane en fibres
creuses

2003 .""*i;;;"ui""
48 000

Traverse City,
Etats-unis

Eau us6e
municipale

Zenon, membrane en fibres
creusse

26 900 2004 Yang et a/. (2006)

Johns Creek,
Etats-Unis

Eau us6e
municipale

Zenon, membrane en fibre
creuse,

pore = 0,04 pm, a = 31 ,6 m2
40 000 Melin ef a/. (2006)

Guilvinec,
France

Eau us6e
municipale

Kubota. membrane en
feuilles plates, polyethyldne,

pore = 0,4 pm
2 600 2004 Melin ef a/. (2006)

Varsseveld,
NL,
Etats-unis

Eau us6e
municipale

Zenon, membrane en fibres
creuses 5 000 2004 Melin ef a/. (2006)

Brescia,
Italie

Eau us6e
municipale

Zenon, membrane en fibres
creuses

42 000 2002 Melin ef a/. (2006)

Park Place,
GA,
Etats-unis

Eau us6e
municipale

US Filter, HF, PVDF,
pore = 0,1 pm 1 000 2003 Yang et al. (2006)

Vaujany,
France

Eau de Membrane en polypropyldne,
captage et eau pore = 0,2 pm

de surface
4 500 2000

Berland et Juery.
(2002)

Porlock,
Royaume-Uni

Eau de
vidange

Kubota, polym6rique,
support en fibre,
pore = 0,4 pm

1 900 1 998
Gander et a/.

(2000)
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1.7.1 Systdmes commerciaux

Plusieurs systdmes de BRM sont commercialis6s dans le monde. Ces BRM sont generalement

6quip6s de membranes planes, en fibres creuses (Tableau 1.10). La p6n6tration et I'extension

des BRM sur le march6 du traitement des eaux sont en majorit6 dues d la commercialisation du

BRM immerg6. Les systdmes commercialis6s sont entres autres:

Le systdme Clereflo MBR (Conder Products, Royaume-Uni), pouvant 6tre utilis6 pour le

traitement des eaux us6es d'une municipalit6 ou collectivit6 de 5 000 EH;

Le systdme PURON@ Submerged Hollow Fiber Membrane Filtration, Koch membrane systems;

Les systdmes ZeeMOD et Zeeweed commercialis6s par la compagnie Zenon-GE et pouvant

traiter des ddbits allant jusqu'd 7 5OO mt.jr-t pour le premier et 48 000 m3.jr-1 pour le second;

Les systdmes EFLO MBR (EFLO International Ltd, Royaume-Uni), qui sont des BRM immerg6s

d membranes planes en polyethersulfone de diamdtre de pore 0,2 pm. Ces systdmes peuvent

6tre install6s dans ou sur le sol, ou peuvent €tre mobiles pour des utilisations temporaires. lls

permettent de traiter des d6bits allant de 120 d 12OO m3.jat selon les moddles;

Les systdmes AirLiftrM Membrane BioReactor (MBR) d boucle externe et Crossf/our sont des

BRM a membranes tubulaires, fonctionnant d d6bits 6lev6s. Le systdme AirLiftrM Membrane

BioReactor (MBR) est destin6 au traitement des EUM, tandis que le systdme Crossf/ow est

destin6 au traitement des EUI et des lixiviats de d6charge;

Le systdme Membrane-Biology Municipal Wastewater de Stulz Planaqua (Allemagne) est un

BRM immerg6 d'une capacit6 de 700 EH et un d6bit maximal de 290 mu.jr-'. ll est destin6 au

traitement des EUM;

Le systdme Membre.xrM (Technologies Premier Tech et Huber Technology, Canada) est un

BRM a membrane immerg6 6quip6 de membranes planes.

Le march6 des BRM est domin6 par les fournisseurs de membranes suivants: Membranes

planes: Kubota, A3, Toray, Martin systems, Huber; Membranes fibres creuses: KMS-Puron,

Zenon-GE, Mitsubishi, Memcor, Asahi et US Filter; Membranes fibres creuses sous pression:

Rhodia-Orelis, Norit X, Wehrle environmental.

En Am6rique du nord, il y a quatre principaux fabricants de BRM. Ce sont ZenonEnvironmental

Inc. (Canada), USFilter (USA), Kubota membrane (USA) et Mitsubishi-Rayon (Japan).
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En Europe, les grands groupes pr6sentent des systdmes clefs en main: Le Biosep

(Veolia/Membrane Puron), l'Aqua-RM et le Compact-RM de Stereau et le proc6d6 Ultrafor de

Degremont (membrane Zenon ou Toray).

Tableau 1.10 Liste non exhaustive des principaux fournisseurs de BRM (Tao et a1.,2005; Orantes et al., 2006)

Membranes planes Fibres Creuses Boucle externe

A3

Brightwater

Huber

KOReD

Kubota

Martin

Microdyn-Nadir

SINAP

Toray

Vina Filter

Weise

Asahi Kasei

Ecologix

GE Zenon

Koch Membrane System (Puron)

Memcor

MitsubishiRayon

Polymem

Porous Fibers S.L

Siemens

Sumitomo

Tianjin Motimo

Zenon

Multitube/multichannel

Berghof

Norit X-Flow

Orelis

Fibre creuse

Ultraflo

Disque c6ramique

KERAFOL

Grundfos

1.7.2 Domaine de fonctionnement du BRM

La plage de fonctionnement des BRM (3ge des boues et teneur en MES) s'est rapidement

restreinte d la suite d de probldmes d'agitation et m6lange et des probldmes de transfert de

matidre (oxygdne). En effet, mCme si le BRM permet de dissocier TRH et TRS, un age des

boues 6lev6 reste synonyme de teneur en MES 6lev6es. De plus, de simples bilans matidres

montrent que des TRS importants concentrent la matidre inerte (non utile pour la bior6action)

dans le r6acteur (Lobos et al, 2009). Ces compos6s s'accumulent suivant le facteur de

concentration (TRS/TRH) et leurs concentrations initiales. La simulation num6rique (Figure 1.4)

montre que pour une charge donn6e, la teneur en MES 6volue presque lin6airement avec le

TRS. Cependant, la puissance d'a6ration, pour respecter la quantit6 d'air n6cessaire a I'activit6

biologique augmente de 132% quand on passe de 4 g.L-1 it 12 g.L'1. Cette surconsommation

6nerg6tique a ainsi contraint les exploitants de BRM a revoir leurs objectifs pour finalement

adopter des TRS compris entre 20 et 30 jrs et donc des teneurs en MES de I'ordre de 6 d I g.Lt.
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1.7.3 Co0ts d'installation et d'exploitation

A l'heure actuelle, le coOt d'investissement d'une filiere d'assainissement d6centralis6e, bas6e

sur la technologie de BRM, se situe entre 3000 € et 97000 € d6pendamment de la population

desservie (6 a 200 personnes) (Tableau 1.11). Ces co0ts d6pendent de la taille du systdme et

principalement des co0ts des diff6rents 6quipements mis en @uvre (pompes d'alimentation,

modules membranaires, pompes de soutirage du perm6at, suppresseurs d'air pour I'a6ration

des membranes). Les co0ts annuels d'op6ration sont li6s d la consommation 6nerg6tique et la

maintenance. lls sont identiques a ceux d'un systdme traditionnel d'assainissement

d6centralis6. Le Tableau 1.12 pr6sente les co0ts annuels lies i I'exploitation de diff6rentes

tailles de BRM. On remarque que les BRM immerg6s (utilisant des membranes en fibres

creuses et membranes planes) reviennent moins chers en termes de co0ts d'exploitation que les

BRM a boucle externe (utilisant des membranes tubulaires). Cependant, les BRM a boucle

externe sont caract6risEs par leur simplicit6 d'exploitation et des co0ts de production et

d'installation plus faibles. Une 6tude comparative entre le BRM et la boue activ6e

conventionnelle (BAC) indique que les coOts d'investissements des stations en fonction des

d6bits d'eaux a traiter sont plus faibles avec le BRM (Annexe A). Cependant, les

consommations 6nerg6tiques sont plus 6lev6es avec le BRM (Annexe B).
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Tableau 1.11 Co0ts d'installation et consommation 6nerg6tique des BRM dans une fil idre d'assainissement
d6centralis6e (adapt6 d'Eurombra, 2006)

Capacit6
(EH)

Type de systime
Co0ts 6nerg6tiques

(Euros/an)
Co0ts d'installation

(Euros)

BRM| P

BRM| FC

BRMe T

139

143

493

4  9 1 8

4 431

3 870

463

477

20 BRM| FP

BRM| FC

11 429

8 088

50 BRM| FP

BRM| FC

BRMe T

1 737

1 788

6  168

27 070

18 947

1 6  8 1 1

100 BRM| FP

BRM| FC

BRMe T

3 475

3 578

12 337

50 904

34 307

29 854

200 BRM| FP

BRM| FC

BRMe T

6 951

7 161

24 675

97 559

65 625

57 332

BRM| FC:

BRM| P:

BRMe T:

BRM immerg6 avec membranes d fibres creuses.

BRM immerg6 avec membranes planes.

BRM e membrane d boucle externe avec membranes tubulaires,
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Tableau 1.12 Go0ts annuels par 6quivalent-habitant (EH) pour trois types de modules membranaires dans une
filiCre d'assainissement d6centralis6e (adapt6 d'Eurombra, 2006)

Type de membrane
Capacit6

(EH)
Go0ts

(Euros.EH-r an-r)
CAPEX

(Euros.EH-1)
OPEX

(Euros.EH'1.an'1)

Feuilles plates 6

20

49

50

200

265

135

100

138

112

8 1 9

571

485

541

488

205

93

65

97

75

Fibres creuses 6

20

49

50

200

271

131

93

132

107

738

444

302

379

328

206

94

65

98

76

Tubulaires 6

20

49

50

200

304

170

1 3 1

193

167

645

347

241

304

257

246

134

105

158

136

CAPEX: Capital expenditure ou d6penses d'investissement.

OPEX: Operational expenditure ou ddpenses de fonctionnement, d'exploitation.
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1.8 Conclusion

Ces dernidres ann6es, une attention croissante est port6e sur la pr6sence dans l'environnement

de micropolluants commun6ment appel6s perturbateurs endocrinien. Ces micropolluants sont

des polluants susceptibles d'avoir un effet sur l'environnement m6me d des niveaux de

concentrations relativement faibles allant du nanogramme au microgramme par litre. Le BPA est

un exemple typique de PE fr6quemment d6tect6 dans les eaux us6es. Le BPA est utilis6 dans

de nombreuses applications industriels, notapment dans la production de plastiques

polycarbonates (pour la fabrication des disques compacts, des bouteiiles r6utilisables, des

contenants de produits alimentaires, des biberons, etc.), dans certaines r6sines 6poxydes (pour

la fabrication d'enduits de protections, d'adh6sifs), dans la fabrication de papiers

thermosensibles, etc. Le bisph6nol A est pr6sent dans de nombreux mat6riaux utilis6s tous les

jours et il se retrouve dans les eaux us6es. La toxicit6 du BPA sur I'homme est encore en

discussion, mais certaines 6tudes rapportent que le BPA est toxique pour certaines espdces

aquatiques. A l'instar de plusieurs autres PE, le BPA 6chappe d l'6puration classique des eaux

us6es, comprenant un pr6traitement physico-chimique suivi d'un traitement biologique par

biomasse en suspension (boue activ6e) ou biomasse fix6e (biofiltration, lit bact6rien). Le BRM

pourrait constituer une avenue potentielle de traitement et de r6utilisation d'effluents. Le BRM

est une technologie r6volutionnaire dans le domaine du traitement des eaux. ll se caract6rise

par des performances int6ressantes en termes d'6limination de polluants biod6gradables et de

polluants consid6r6s comme difficilement biod6gradables par les proc6d6s usuels de traitement

des eaux us6es. Les eaux trait6es par le BRM ont une excellente qualit6 en termes de MES et

de d6sinfection. La plage de fonctionnement des BRM (Age des boues et teneur en MES) s'est

rapidement restreinte d la suite de probldmes d'agitation et de m6lange et des probldmes de

transfert de matidre (oxygdne). La surconsommation 6nerg6tique lors du fonctionnement des

BRM a contraint les exploitants de BRM a revoir leurs objectif pour finalement adopter des

temps de r6tention de solide (TRS) compris entre 20 et 30 jrs et des teneurs en MES de l'ordre

de 6 dr 8g.L-t.A ce jr, la technologie de BRM est principalement comp6tit ive pour le traitement

des EUI oi les effluents sont trds charg6s. Pour les EUM, la demande 6nerg6tique 6lev6e de 30

d 50o/o (par comparaison au systdme conventionnel de boues activ6es) peut s'av6rer 6tre un

frein d l'utilisation du BRM.
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Ce frein se retrouve r6duit devant la compacit6 d'une installation de BRM (r6duction de I'emprise

au sol d'un facteur 4) et les performances du proc6d6 (comparable d un traitement tertiaire). De

plus, de nombreuses 6quipes de recherche travaillent pour d6velopper et optimiser la

technologie de BRM, afin de la rendre plus comp6titive et adapt6e aux applications municipales.

1.9 Hypothises, objectifs, originalit6 de l'6tude et d6marche
exp6rimentale

1.9.1 Hypothdses

Hypothise 1 : Le temps de r6tention des solides (TRS) aurait une influence majeure sur

l'efficacit6 de degradation biologique des polluants, principalement en raison de son influence

sur la biodiversit6 de la population microbienne et sur la multitude de voies de d6gradation

exprim6es. Le fait que le BRM peut fonctionner d des TRS plus long favoriserait le

d6veloppement d'une bioc6nose diversifi6e et la production d'enzymes cataboliques sp6cifiques

amplifiant la possibilit6 d'oxydation compldte des polluants r6fractaires et de leurs m6tabolites.

Hypothise 2: La forte concentration de biomasse dans le BRM pourrait favoriser

I'intensification des processus biologiques et des processus d'adsorption des micropolluants

hydrophobes. L'adsorption permettrait de maintenir les micropolluants hydrophobes dans le

BRM et augmenterait ainsi leur temps de sejour (temps de contact) dans le bior6acteur.

Hypothise 3: Dans les systdmes dr BAC, certains polluants hydrophiles r6fractaires ont

tendance d se retrouver d la sortie sans 6tre d6grad6s, car ils ne peuvent 6tre maintenus

longtemps en contact avec la biomasse 6puratrice. Ce probldme pourrait €tre contourn6 avec le

BRM, puisque le gdteau (biofilm) qui se forme sur la membrane (au cours de la filtration) pourrait

€tre une couche de filtration suppl6mentaire, permettant de retenir ces micropolluants

hydrophiles r6fractaires dans le BRM.

Hypothise 4 : La litt6rature rapporte qu'il y a un changement significatif de la structure des

flocs, du ratio entre les cellules en suspension et les cellules flocul6es de la biomasse du BRM

(Witzig et a|.,2002; Parco et a\.,2006). Ces changements sont li6s d la forte a6ration impos6e

dans le BRM et 6galement d l'ige des boues souvent trds 6lev6. Ces changements pourraient

modifier, voire am6liorer les m6canismes g6n6ralement rencontr6s dans les systdmes d BAC,

concernant l'6limination des micropolluants.
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1,9.2 Objectifs

Le bior6acteur d membrane de type immerg6 est utilis6 dans cette 6tude. Comme mentionn6

plus haut, cette configuration d membranes immerg6es est beaucoup plus utilis6e,

notammement dans le traitement des eaux domestiques et municipales (gros d6bits et faibles

charges polluantes). L'objectif g6n6ral de la thdse est d'6valuer le potentiel du BRM immerg6

pour la d6gradation du BPA, ainsi que pour l'6limination d'autres polluants inorganiques et

microbiens. Les objectifs sp6cifiques sont les suivants:

L D6velopper une m6thode analytique et une technique de pr6paration d'6chantillons

adapt6es d la quantification du BPA dans des matrices complexes, telles que les eaux

us6es et la boue;

2. Evaluer les performances de traitement des eaux us6es contamin6es par le bisph6nolA.

3. Evaluer I'effet du BPA sur les performances globales du BRM et sur I'activit6 de la

biomasse 6puratrice;

4. Etudier I'influence d'un paramdtre op6ratoire tel que le TRH sur les performances

globales du BRM;

5. Contribuer a l'am6lioration des connaissances sur les m6canismes inh6rents d

l'6limination du BPA dans le BRM. ll s'agit de d6crire certains paramdtres cinEtiques des

m6canismes tels que la biod6gradation et l'adsorption du BPA;

6. Etudier le m6canisme de colmatage d'un module membranaire d fibres creuses lors du

traitement des eaux us6es contamin6es par le BPA.

1.9.3 Originalit6

Cette 6tude apporte de nouvelles connaissances utiles d l'application du BRM dans le traitement

des eaux contamin6es par un micropolluant organique 6mergent tel que le BPA. Elle 6value la

robustesse du BRM d la suite de variations des paramdtres op6ratoires tels que la concentration

initiale de BPA et le TRH. L'effet indirect de la concentration de BPA sur les performances

globales du BRM est mis en 6vidence et un seuil de concentration de BPA est d6termin6.

Certains paramdtres cin6tiques des processus d'adsorption et de biod6gradation du BPA sont

6valu6s afin d'int6grer les effets li6s aux 6ges des boues et les concentrations de boues plus

6lev6s. Ces paramdtres cin6tiques sont indispensables au dimensionnent du BRM pour le

traitement des eaux r6siduaires contamin6es par des micropolluants d'int6r6t immergent tels

que le BPA.
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1.9.4 D6marche exp6rimentale

La premidre partie de l'6tude exp6rimentale porte sur la mise au point des conditions

op6ratoires du BRM. c'est la phase dite de d6marrage du BRM. Au cours de cette premidre

partie les paramdtres op6ratoires du BRM sont fix6s sur la base de la litt6rature. Le BRM est

inocul6 avec une boue issue d'une station d'6puration des eaux us6es de type boues activ6es.

Afin de faciliter la croissance de la biomasse (boue), le BRM est aliment6 par un effluent

synth6tique contenant principalement un substrat carbon6 facilement biod69radable (le

glucose). La DCO, principalement li6e au glucose, est graduellement major6e dans I'effluent

synth6tique (allant de 400 mg.L{ a 2000 mg.L-1) afin de mettre la biomasse dans des conditions

de fortes charges organiques, et favoriser sa croissance au d6triment de la respiration

endogdne. Lors de cette premidre partie de l'6tude, les performances globales du BRM sont

6valu6es par le suivi des paramdtres standards tels que la DCO, l'azote ammoniacal (N-NH+), le

phosphore (P-PO4), les matidres en suspension (MES), les matidres volatiles en suspension

(MVES), la turbidit6, etc. Un effluent de type synth6tique, ayant les caract6ristiques proches de

celles d'une eau us6e municipale est utilis6 pour alimenter le BRM. Une fois la concentration

d6sir6e de biomasse atteinte et les conditions de stabilit6 en termes d'abattement de la DCO, du

phosphore, de l'azote sont observ6es, une acclimatation au BPA est effectu6e. L'acclimatation

de la biomasse au polluant est une 6tape cruciale du traitement, car il permet d'avoir une

population microbienne adapt6e, poss6dant le mat6riel enzymatique capable de d6grader le

polluant. Le BRM est aliment6 par une solution synth6tique dont la concentration de BPA est

maintenue autour de 1 mg L-1, tandis que la DCO totale est d'environ 1000 m9 Oz L-1. Une fois la

biomasse acclimat6e, les performances du BRM sont suivies pendant une p6riode d'environ 150

jours. L'effet de la concentration du BPA sur les performances globales d'abattement de la DCO

est 6valu6 et la concentration seuil de BPA a partir de laquelle on a des effets observables est

mesur6e. Cette concentration seuilest compar6e d celle d6termin6e dans un systdme classique

de boues activ6es aliment6 par un effluent synth6tique de composition similaire. La viabilit6 de

la biomasse du BRM lorsqu'elle est expos6e au BPA est 6galement 6valu6e grAce d des tests

de respiration et les mesures des MES et de MVES. Les effets de certains paramdtres

op6ratoires tels que le TRH sur les performances du BRM sont 6valu6s. Une 6tude

d'applicabilit6 du traitement d d'un effluent r6el de type EUM (artificiellement contamin6 par

1.0 mg.L-1 de BPA) est 6galement effectu6e. L'objectif du passage i l'effluent r6el (EUM) est de

valider les r6sultats observ6s sur l'effluent synth6tique et d'6valuer les performances

d'6limination des charges 6lev6es de BPA. Une 6tape pr6alable d'adaptation de la biomasse

6puratrice a I'EUM est requise
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La seconde partie de l'6tude exp6rimentale consiste i 6valuer certains paramdtres cin6tiques

des m6canismes inh6rents d l'6limination du BPA dans le BRM. Dans un systdme d boues

activ6es tel que le BRM, les m6canismes possibles d'6limination des micropolluants sont

I'adsorption sur la boue, la biod6gradation, la volatilisation, le stripage et I'adsorption sur le

systdme. La contribution de chacun de ces processus est 6valu6e et les paramdtres cin6tiques

des m6canismes majeurs tels que I'adsorption et la biod6gradation sont d6termin6s. ll est

important de noter que le fait que le BRM fonctionne d des 6ges de boues plus 6lev6s et des

concentrations de boues plus 6lev6es, oblige d r66valuer certains paramdtres cinEtiques afin

d'int6grer la facilit6 d'accessibilit6 du substrat aux sites actifs de la boue, I'hydrolyse des

macromol6cules retenues par la membrane et la composition sp6cifique de la boue. L'6tude des

m6canismes d'6limination du BPA est r6alis6e en mode batch, sur un etfluent synth6tique. La

capacit6 d'adsorption du BPA sur la boue est 6valu6e grice aux isothermes d'adsorption. Le

type d'interaction entre la boue du BRM et le BPA est d6termin6 suite a une 6tude

thermodynamique. L'effet des concentrations initiales de BPA sur la cin6tique de biodegradation

du BPA est 6valu6. Etant donn6 que le BPA se retrouve dans les eaux en pr6sence 6galement

de substrats facilement biod6gradables, I'effet de ces substances facilement biod6gradables

(telles que glucose) sur la cin6tique de biod6gradation est 6valu6.

Une fois que le comportement du BPA dans le BRM est 6lucid6, la troisidme partie de l'6tude

exp6rimentale consiste d 6tudier le colmatage membranaire lors du traitement d'un effluent

contamin6 par le BPA. Cette 6tape de l'6tude vise i comprendre le ph6nomdne de colmatage

membranaire afin de d6terminer les conditions de filtration qui permettront de le maitriser. La

r6versibilit6 du colmatage membranaire est mise en 6vidence et les conditions subcritiques de

fonctionnement du BRM (flux critique) sont d6termin6es. Le colmatage est quantifi6 en le

fractionnant en trois 6chelles d'observation : le macro-colmatage (accumulation de MES sur la

membrane), le micro-colmatage (d6veloppement de biofilm sur la membrane) et le nano-

colmatage (adsorption de mol6cules). La d6termination des r6sistances hydrauliques

6quivalentes des diff6rentes fractions est effectu6e.
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2 MATERIELS ET METHODES

Ce chapitre pr6sente les diff6rents appareillages, m6thodes exp6rimentales et analytiques

utilis6s dans cette 6tude. Le chapitre ddbute sur une pr6sentation des caract6ristiques de

l'effluent synth6tique, suivie de la description du type de bior6acteurs utilis6s (BRM et BAC) et

des conditions op6ratoires appliqu6es. Par la suite, les m6thodologies exp6rimentales sont

pr6sent6es et une description des techniques analytiques.

2.1 Pr6paration de l'effluent synth6tique

L'effluent alimentant le BRM et la BAC est une solution synth6tique, pr6par6e quotidiennement.

La solution synth6tique est obtenue par dilution d'une solution mdre concentr6e (solution stock,

20 fois concentr6e) avec de l'eau distill6e, puis un ajout d'une masse bien connue de glucose

afin d'avoir la DCO d6sir6e. La composition de la solution min6rale mdre est pr6sent6e d

I'annexe C. La solution min6rale procure I'azote, le phosphore et les oligo6l6ments n6cessaires

d la croissance bact6rienne. La solution min6rale mdre est stock6e a 4oC et conserv6e pendant

au maximum 15jours. L'effluent synth6tique a 6t6 pr6par6 selon la litterature (Kurian et al.,

2006). La composition min6rale est la suivante: MgSOa (34.7 mg.Lt1, CaClr.2H2O (22.1 mg.L-
1;, Fecl3 (11.6 mg.L-t;, cusoo (0.07 mg.L-t;, Na2Moo4.2H2o (0.10 mg.L-t;, Mnsoo.H2o (0.12

mg.L-1), znctz(0.23 mg.L-t;, cosoa.TH2o (0.48 mg.L-1;, Na2co3 @28.6 mg.L-1). La DCo, l'azote

et le phosphore sont apport6s par ajout de glucose (C6H12O6), (NH4)2SO4, et de KHzPOa. L'azote

et le phosphore ont 6t6 mis en excds dans l'effluent synth6tique afin de ne pas 6tre en

d6ficience de nutriments essentiels d I'activit6 bact6rienne. Les concentrations de glucose

d'azote, de phosphore, de BPA sont adjust6es au besoin afin de respecter un ratio C:N:P de

100:10 :5 .

2.1.' l  Substrat carbon6 facilement biod6gradable

Le substrat carbonE facilement biod6gradable utilis6 dans cette 6tude est le glucose (Nom

f UPAC: q-D-Glucose, formule brute: C6H12O6, Masse molaire: 180,16 g.mol-1, N.CAS: 127-09-3,

No EINECS:204-823-8, solubil it6dans I 'eau: 700g.L-ta 20oC). Le glucose a 6t6 fourni par

Sigma Aldrich, Canada. Le choix du glucose s'explique par sa facilit6 de biod6gradation par la

plupart des microorganismes h6t6rotrophes souvent d6cel6s dans la biomasse des bior6acteurs

d boue activ6e. Ce qui est d'ailleurs le cas de la majorit6 de compos6s organiques pr6sents

dans les eaux us6es de type municipale. La masse de glucose est d6termin6e d partir de son
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6quivalent DCO. L'6quivalent DCO du glucose correspond d la masse d'oxygdne n6cessaire d

l'oxydation totale d'un gramme de glucose. ll a 6t6 calcul6 d partir de l'6quation d'oxydation

totale du glucose et correspond d 1,07 g O2.g-1 glucose (6quations 13, 14 et 15):

Equation 13.

Equation 14.

C6HDO6 + 602 -+ 6CO, + 6H rO

ffioz
lDCo16lu"o""'s =

M on,"or"

DCO
Equation 15. Colr,"or" =

i DCo(GIu"or")

Dans les 6quations ci-dessus, ioco (crucose) repr6sente l'6quivalent DCO (indice DCO) du glucose

€t C6lussss est la concentration de glucose dans I'effluent synth6tique. La DCO de I'effluent

synth6tique 6tait sous forme soluble.

2.1.2 BPA: Polluant 6mergent cibl6

Le BPA est un polluant d'int6rdt 6mergent entrant dans la cat6gorie des compos6s

perturbateurs endocriniens (PE) souvent prdsents dans les eaux r6siduaires de type municipal.

ll a donc 6td choisi comme polluant cible (nom IUPAC: 4,4'-dihydroxy-2,2-diph6nylpropane; No

CAS: 80-05-7, No EINECS: 201-245-8, formule brute: C15H16O2, Masse molaire: 229,28g.L-1,

pKa = 9,3 - 10,1). La structure chimique de ce dernier est pr6sent6e dr la Figure 2.1. Le BPA a

6t6 fourni par Sigma Aldrich (puret6: plus 99%). Une solution mdre de BPA (2 000 mg.L-1;6tait

pr6par6e par dissolution d'une masse connue de BPA dans du m6thanol (Fisher Scientifique,

Canada). Le m6thanol a 6t6 utilis6 comme solvant de dissolution du BPA, parce que ce dernier

est un compose chimique hydrophobe (log G* = 3,32) ayant une faible solubilit6 dans I'eau

(300 mg.L 1). La solution mdre de BPA 6tait stock6e d 4oC pendant un maximum de 30 jours. La

concentration d6sir6e de BPA dans I'effluent synth6tique 6tait obtenue par dilution d'un volume

pr6cis de la solution mdre de BPA.
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Figure 2.1 Structure chimique du BPA

2.2 Montages et caract6ristiques des bior6acteurs

La pr6sente 6tude a ete effectuee d l'6chelle de laboratoire. Deux bior6acteurs ont et6 utilis6s. ll

s'agit d'un r6acteur conventionnel d boue activ6e et d'un BRM de type immerg6. Le r6acteur d

boue activ6e a servi particulidrement de t6moin. Les deux bior6acteurs ont fonctionn6 en

paralldle avec une alimentation similaire.

2.2.1 Bior6acteur i membrane immerg6e

Une structure sch6matique du BRM a membrane immerg6e (BRM|) est pr6sent6e d la

Figure 2.2. Une photographie de l'unit6 exp6rimentale se trouve d la Figure 2.3 (a). Le BRM est

constitu6 d'un r6acteur d boue activ6e, de forme cylindrique, en PVC, d I'int6rieur duquel est

immerg6 un module membranaire d'ultrafiltration d fibres creuses (6). La description du module

membranaire est donn6e au paragraphe suivant. La partie r6actionnelle et la s6paration

solide/liquide (S/L) sont donc coupl6es dans le m6me r6servoir. Le volume de fonctionnement

du BRM est de 6 L et la hauteur d'eau est de 19,1 cm, avec une ouverture (un trop plein)

permettant de maintenir le volume r6actionnel constant. Un agitateur de type CAFRAMO (7)

muni d'une h6lice d trois palmes de 7 cm de diamdtre permet de cr6er un flux horizontal

circulaire de la liqueur mixte afin d'assurer le maintien des particules en suspension et favoriser

I'homog6n6isation du bior6acteur (vitesse de rotation: 600 tr.min-l). Le BRM fonctionne alors

comme un r6acteur quasi suffisamment m6lang6. En mode continu, il est aliment6 en effluent

par une pompe p6ristaltique (3) (Masterflex 7550-00, Cole-Parmer Instrument Co, Canada). La

filtration est effectu6e gr6ce d une deuxidme pompe p6ristaltique (11) (Masterflex 7550-00,

Cole-Parmer Instrument Co, Canada) connect6e au module membranaire et qui permet

d'appliquer une pression n6gative sur la membrane (7-69 kPa). La pompe d'alimentation est
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ajust6e de sorte que le d6bit du perm6at soit quasi identique au d6bit d'alimentation (d6bit de la

solution synth6tique). Le filtrat (ou perm6at) est recueilli dans un r6servoir (15). La pression

transmembranaire est mesur6e gr6ce d un manomdtre (10) situe en aval de la membrane eten

amont de la deuxidme pompe p6ristaltique (11). L'a6ration dans le BRM est effectu6e en

continue par une injection d'air comprim6 (12) effectu6e directement sous le module

membranaire et entre les fibres du module. L'injection d'air comprim6 produit I'orygdne

n6cessaire i I'activit6 biologique et cr6e une turbulence autour de la membrane qui permet de

r6duire le colmatage physique. La concentration d'oxygdne dissous, la temp6rature, le pH, sont

suivis en continu. Le suivi de la concentration d'oxygdne dissous dans le BRM se fait d I'aide

d'une sonde d'oxygdne (5) (Polarographique, Cole-Parmer Instrument Co, Canada) et le d6bit

d'air comprim6 est ajuste manuellement d I'aide d'un d6bimdtre d air (17) afin de maintenir une

concentration suffisante d'oxygdne dissous (OD > 2 mgO2.L-t). L" pH et la temp6rature sont

mesur6s d l'aide d'une sonde de pH (8) et d'une sonde de temp6rature (9) (Accumet, Fisher

Scientific Co).
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Figure 2.2 Structure sch6matique du BRM i membrane immerg6e
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Figure 2.3 Photographies du montage exp6rimental (a) et du module membranaire (b)

2.2.2 Module membranaire

La membrane utilis6e dans cette 6tude est une membrane d'ultrafiltration d fibres creuses (ZW-

1, Zenon Environmental Inc., France). El le est pr6sent6e d la Figure 2.3 (b). Les caract6rist iques

de la membrane sont r6sum6es au Tableau2.1. Selon le fabricant, la membrane est de type

organique (PVDF: polyf luorure de vinyl iddne), avec une surface membranaire de 0,047 m2 et un

diamdtre nominal de pore de 0,04 pm. La membrane est immerg6e dans le bior6acteur, et

fonctionne en configuration externe-interne, c'est-d-dire que le passage du flux d'eau se fait de

l'ext6rieur de la membrane vers l'int6rieur. La filtration est pseudo frontale et elle est r6alis6e par

intermittence (5 min de f i l trat ion suivie de 30 s de pause) afin d' imposer des temps de relaxation

d la membrane. La relaxation contribue d la maitr ise du colmatage. La membrane permet la

s6paration de I'effluent trait6 et la biomasse 6puratrice (s6paration S/L).
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Tabfeau 2.1 Caract6ristiques du module membranaire ZW-1 (ZENON Environmental Inc, 2009)

Caract6ristiques Valeurs

Membrane

Diamdtre exteme

Type

Diamdtre nominal des pores

Module

Surface effective de la membrane

Longueur du module

Diamdtre du module

Volume de r6tention

Conditions op5ratoires

Pression maximale de perm6ation

Pression transmembranaire d'op6ration

Plage de debit de perm6ation

Pression maximale de retro-lavage

D6bit maximal d'air

Temp€rature maximale d'opdration

Temp6rature maximale de nettoyage

Plage de pH (op6ration)

Plage de pH (lavage)

Exposition au OCI-

Concentration maximale au OCI-

MES maximale

2

Support6, non ionique, hydrophile

lrm 0,o4

m2 0,047

1 7 , 5

5,8

1 0

cm

mL

kPa

kPa

mL.min-1

kPa

mt.h-t

.C

'c

60

7,0 -  55

5,0-25

70

1 , 8

40

40

5,0 -  9,0

2,0-10,5

1 000

1 000

25 000

g .L - ' . h

mg.L-t

mg.L-'
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2.2.3 Nettoyage du module membranaire

Le contrOle du colmatage de la membrane est effectu6 par le suivi de la pression

transmembranaire. Un r6trolavage de la membrane (nettoyage d contre-courant) est effectu6

pendant 10 min aux deux heures avec le perm6at recueilli, afin de r6duire le colmatage

physique de la membrane (d6collage des particules qui bouchent les pores de la membrane).

Lorsque la pression transmembranaire (PTM) atteint 69 kPa, le module membranaire est

nettoy6 d l'eau de robinet pour enlever la couche de gAteau, puis immerg6 dans une solution de

NaOCI a 1 000 mg.L-1 pendant 2 h. Aprds ce nettoyage (chimique), le module membranaire est

rinc6 abondamment d l'eau de robinet, puis il est refix6 dans le BRM. Lorsque le colmatage

persiste aprds le nettoyage au NaOCl, alors un nettoyage d l'acide citrique (3 g.L-t) est effectu6

pendant 30 min. Ce second nettoyage chimique permet d'6liminer les compos6s inorganiques d

I'origine du colmatage, tandis que le premier n'6limine que les matidres organiques

responsables du colmatage. Aprds le nettoyage chimique, la membrane peut fonctionner

pendant 3 jours en moyenne avant que le colmatage ne devienne de nouveau problEmatique.

2.2.4 Bior6acteur i boue activ6e conventionnelle

Le sch6ma du bior6acteur d boue activ6e conventionnelle (BAC) est pr6sent6 d la Figure 2.4.

C'est un r6acteur de forme cylindrique, en plexiglas. Le volume r6actionnel est de 6 L. Un

agitateur de type CAFRAMO muni d'une h6lice i trois palmes de 7 cm de diamdtre permet de

cr6er un flux horizontal circulaire de la liqueur mixte afin d'assurer le maintien des particules en

suspension et favoriser ainsi I'homog6n6isation du bior6acteur (vitesse de rotation: 600 tr.min-1).

Le BAC fonctionne comme un r6acteur quasi suffisamment m6lang6. L'a6ration est effectu6e en

continu par une injection d'air comprim6 directement dans le fond du bior6acteur. L'injection

d'air comprim6 produit l'oxygdne n6cessaire d l'activit6 biologique. La concentration d'oxygdne

dissous, la temp6rature, le pH, sont r6gulidrement suivis. Le suivi de la concentration d'oxygdne

dissous se fait d I'aide d'une sonde d'oxygdne (Polarographique, Cole-Parmer Instrument Co,

Canada) reli6e d un oxymdtre et le d6bit d'air comprim6 est ajust6 manuellement d l'aide d'un

d6bimdtre d air afin de maintenir une concentration suffisante d'oxygdne dissous (OD >

2 mgO2.L-' ). Le pH et la temp6rature sont mesur6s i I'aide d'une sonde de pH et une sonde de

temp6rature (Accumet, Fisher Scientific Co). La BAC fonctionne en mode batch, et la s6paration

solideiliquide (SiL) est effectu6e au sein du m6me r6acteur, par une d6cantation de la biomasse

aprds un arr6t de l'a6ration et de l'agitation.
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Figure 2.4 Structure sch6matique du bior6acteur i boue activ6e conventionnelle

2.3 Conditions exp6rimentales

2.3.1 D6marrage des bior6acteurs

Les bior6acteurs ont 6t6 initialement inocul6s par de la boue activ6e issue d'une station

d'6puration d'eaux us6es municipales (Victoriaville, Qu6bec, Canada). Les bior6acteurs ont

fonctionn6 en mode d'a6ration continu. Le Tableau 2.2 rlsume les conditions de fonctionnement

des bior6acteurs en phase de d6marrage.
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Tableau 2.2 Gonditions de d6marrage des bior6acteurs

D6marrage
Paramitres

rRH (h)

MVES (s.L-1)

Charge volumique (lg OCO.m€ jr 1)

Charge massique (kg DCO.kg-1 MVES.jal)

Age des boues fir)

5,5

1 ,5-13,9

0,6-9,6

0,3-1

140

24

1,4-12 ,3

0 ,2-1 ,1

0,05-0,14

.64

2.3.2 D6marrage du BRM

Le BRM a 6t6 initialement inocul6 par de la boue activ6e pr6lev6e dans une station d'6puration

d'eaux us6es municipales (Victoriaville, QC, Canada). Le ratio volumique boue/effluent

synth6tique 6tait de 50% (v/v) au d6marrage initial du BRM, ce qui correspond d une

concentration initiale de MVES d'environ 1,5g.L-1. Un effluent synth6tique 6tait pr6par6

quotidiennement pour alimenter le BRM. La temp6rature et le pH 6taient maintenus dans le

bior6acteur d des valeurs stables respectives de 2Q + 2oC et 7 t 1oC et le d6veloppement de la

biomasse a 6t6 r6alis6 en augmentant de fagon graduelle la charge polluante (DCO) d I'entr6e

du bior6acteur (allant de 400 mg 02.L-1 a 2 000 mg O2.L-t).

Le passage d'une concentration de DCO a une autre s'effectuait une fois qu'un 6tat stationnaire

6tait atteint en termes de concentration r6siduelle de DCO d la sortie du BRM et de croissance

de la biomasse. L'alimentation du BRM et la filtration membranaire 6taient respectivement

effectu6es dr un d6bit constant de 18 ml.min-1 (soit 1,08 L.h-1), correspondant d une densit6 de

flux et un temps de r6tention hydraulique de 22,98 L.m-2.h-1 et 5,5 h (environ 6h),

respectivement. Le TRH se situe dans l'intervalle de TRH rencontr6 dans les stations

d'6puration. Le d6marrage du BRM s'est op6r6 en six 6tapes. Au cours des deux premidres

6tapes (efapes I et ll) r6alis6es respectivement pendant des dur6es de 6 jours et de 8 jours, le

BRM a fonctionn6 en mode cuv6e avec une recirculation du perm6at. La DCO a I'entr6e du

BRM 6tait maintenue a 400 mg 02.L-1 et'1 000 mg 02.L-1, pour les 6tapes I et ll, respectivement.

Le cycle de fonctionnement en mode batch 6tait de 2 dr 3 h. A la fin d'un cycle de
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fonctionnement, le BRM 6tait maintenu au repos afin de favoriser la d6cantation de la biomasse

et le surnageant 6tait remplac6 par un nouvel effluent synth6tique fraichement pr6par6.

L'extraction du surnageant s'effectuait avec une pompe p6ristaltique (Masterflex L/S 7523-00).

Au cours de ces phases, des tests 6taient effectu6s afin de mettre au point des conditions

maitris6es de fonctionnement du BRM. A partir du 15e'" jour, le fonctionnement du bior6acteur

est pass6 en mode semi-continu, correspondant d un fonctionnement en mode continu pendant

16 h, suivie d'un arr6t pendant 8 h. Ce mode de fonctionnement s'est op6r6 en deux 6tapes

(6fapes lll et IW, correspondant a des charges organiques diff6rentes dans I'effluent

d'alimentation (DCO de 2 000 mg O2.L-1 pendant 14 jours, suivi d'une DCO de 1 000 mg O2.L-1

pendant les 6 jours cons6cutifs). L'augmentation de la DCO a 2 OO0 mg.L{ avait pour but

d'accroitre davantage le taux de croissance de la biomasse, afin d'atteindre plus rapidement la

concentration desir6e de biomasse. Au cours de l'6tape V la charge i l'entr6e du BRM a 6t6

6lev6e a 2 000 mgO2.L-1. Pour finir, la concentration de DCO e l'entr6e du BRM a 6t6 r6duite i

1 OOO mgO2.L-1 (etape V/) pour se fixer dans les conditions de traitement d'une eau us6e

moyennement charg6e. La phase de d6marrage a permis de developper la concentration de

biomasse jusqu'a 14g MVES.L-1. Elle a dur6 74 jours. Aucune purge de boue n'a 6t6 effectu6e

d part des pr6ldvements occasionnels pour analyses (environ 300 mL de boues par semaine).

2.3.3 D6marrage du bior6acteur i boue activ6e conventionnelle

Le bior6acteur d boue activ6e conventionnelle a 6t6 initialement inocul6 avec de la boue activ6e

pr6lev6e dans une station d'6puration d'eaux us6es municipales (Victoriaville, QC, Canada). Le

ratio volumique boue/effluent synth6tique 6tait de 50% (v/v), d la mise en marche du BRM, ce

qui correspond d une concentration initiale de MVES d'environ 1,4 g.L-1. Un effluent synth6tique

6tait quotidiennement pr6par6 pour alimenter le biordacteur d boue activ6e. La temp6rature et le

pH 6taient maintenus dans le bior6acteur d des valeurs stables respectives de 20 + 1oC et

7 t 1oC et le d6veloppement de la biomasse dans le BAC s'est effectu6 comme d6crit ir la

section pr6c6dente (D6marrage du BRM). Une purge journalidre de boue a 6t6 impos6e d partir

du 64e'" jour, lorsque la s6paration (gravitaire) solide/liquide (S/L) de la liqueur mixte est

devenue trds difficile, voir impossible. La concentration de biomasse 6tait alors de

12,3 g MVES.L-1. La purge journalidre de boue a permis de fixer l'Age des boues dans le BAC a

25 jours, et par la m€me occasion, de maintenir stable la concentration de biomasse. Le TRH du

BAC 6tait maintenu it24h.
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Le cycle de fonctionnement du bior6acteur est pr6sent6 comme suit: Alimentation avec f'effluent

synth6tique fraichement pr6par6 (volume = 3 L)i Fonctionnement en mode batch pendant 24 h;

Arr6t de l'a6ration et de I'agitation pendant 2 h, afin de favoriser la d6cantation de la biomasse;

Extraction du surnageant, et alimentation avec un volume 6quivalent d'effluent synth6tique

fraichement pr6par6 (volume = 3 L). L'extraction du surnageant s'effectuait avec une pompe

p6ristaltique (Masterflex L/S 7523-00).

2.3.4 Acclimatation de la flore bact6rienne au BPA

Les biomasses des deux bior6acteurs ont 6t6 progressivement adapt6es au BPA, dans des

conditions identiques. Les deux bior6acteurs ont 6t6 aliment6s avec une effluent synth6tique

dont la concentration de BPA 6tait maintenue autour de 1.0 mg.L-1, tandis que la DCO totale

6tait maintenue d environ 1000 mgO2.L-1 par une diminution de la concentration de glucose. Le

Tableau 2.3 r6sume les conditions de fonctionnement des bior6acteurs en phase

d'acclimatation. Bien que I'acclimatation de la boue activ6e soit une 6tape trds importante pour

la d6gradation des micropolluants r6fractaires, nous avons voulu 6galement utiliser ce qui est d

priori un avantage propre des bior6acteurs d membrane pour favoriser la biod6gradation des

compos6s refractaires pr6sents d des faibles concentrations: le fonctionnement d des 6ges de

boues 6l6v6s et d des fortes concentrations en biomasse. Ainsi donc, aucune purge n'a 6t6

effectu6e, hormis des prElevements d des fins d'analyse (environs 300 mL de boue ont 6t6

pr6l6v6es par semaine), ce qui correspondant dr un TRS de 140 jours. La compsosition de

I'effluent synth6tique au cours des differentes phases de cette 6tude est donn6e au tableau 2.4.

Tableau 2.3 Conditions d'acclimatation des bior6acteurs en pr6sence de BPA

Acclimatation
Paramdtres

TRH (h)

MVES (s .11 )

Charge volumique 1t<g DCO.m-3.1r 1 
)

Charge massique (kg DCO.kg-1 MVESjal)

Charge volumique BPA (g aen.m-3.1r 1;

Charge massique BPA (g BPA.kg-1 MVES.jal)

Age des boues (jr)

5,5

6,6-18,9

3,7-6,92

0,31-0,41

3,21-4,06

0,23-O,34

140

24

4,8-8,7

0,17-0,65

0,05-0,12

0,31-0,47

0,03-0,34

25
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Tableau 2.4 Gomposition de I'effluent de synth6tique utilis6 pour alimenter le BRM

D6marrage (5tapes)
Composition

(ms.L' ')
v (29jrs) Vl (8jrs)

Apris
d6marrage (246jrs)

| (6jrs) l l  (1 l jrs) l l l  (14jrs) lV (6jrs)

(NH+)zSO+

KHzPOe

MgSO+

CaClz.2HzO

FeClg

CuSO+

Na2MoO4.2H2O

MnSO+.HzO

ZnClz

CoSO+.7HzO

NazCOg

CoHrzOo

BPA

DCO

1 17,860 353,570

30,730 92,190

34,680 34,680

22,100 22,100

11,630 11 ,630

0,070 0,070

0,100 0 ,100

0,120 0,120

0,230 0,230

0,480 0,480

428,600 428,600

375,340 938,350

0 0

400 1 000

707,140 353,570

184,390 92,190

34,680 34,680

22,100 22,100

11,630 11 ,630

0,070 0,070

0,100 0 ,100

0,120 0,120

0,230 0,230

0,480 0,480

428,600 428,600

1876,700 938,350

0 0

2 000 1 000

707,140

184,390

34,680

22,100

11,630

0,070

0,1 00

0,120

0,230

0,480

428,600

1876,700

0

2 000

353,570

92,190

34,680

22,100

1 1 , 6 3 0

0,070

0,100

0,120

0,230

0,480

428,600

938,350

0

1 000

353,570

92,190

34,680

22,100

11,630

0,070

0,100

0,120

0,230

0,480

428,600

938,350

I

1 000

2.3.5 Influence de la concentration de BPA sur les performances globales du
BRM

La biomasse du BRM a 6t6 expos6e d diff6rentes concentrations de BPA, entre les 75i'" et

92c'"jours de fonctionnement du BRM. L'objectif 6tait de rechercher l'effet du BPA sur les

performances globales du BRM. La concentration de BPA dans I'effluent d'alimentation a

graduellement 6t6 major6e de 1 d 15 mg.L-1, ce qui correspondait d des charges organiques de

BPA variant de 0,3 a 4,56 gBPA.kg-1 MVES.jr-1. La DCO totale d l'entr6e du BRM 6tait

maintenue a 1 000 mgO2.L-1. Le passage a une concentration sup6rieure de BPA s'effectuait

lorsque les conditions op6ratoires stables 6taient atteintes en termes de concentration de DCO

aprds traitement. L'augmentation graduelle de la charge de BPA dans les bior6acteurs (BRM et

BAC) a permis d'6valuer de fagon indirecte l'effet du BPA sur la l'activit6 de biomasse

6puratrice. Cet effet a 6t6 6valu6 par le suivi de l'abattement de la DCO.
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2.3.6 Influence du temps de r6tention hydraulique sur les performances globales
du BRM

L'influence du temps de r6tention hydraulique (TRH) sur les performances globales du BRM,

incluant l'abattement du BPA et de la DCO, a 6t6 6tudi6e. Les concentrations de DCO et de

BPA dans I'etfluent synth6tique 6taient maintenues constantes, C'est a dire autour de

I 000 mgO2.L-1 et 1 mg.L-1, respectivement. Le TRH a 6t6 graduellement r6duit de 5,5 h d 3 h et

les performances globales du BRM, incluant l'abattement de la DCO et du BPA ont 6t6

6valu6es. Les TRH de 5,5 h et 3 h correspondent d des d6bits respectifs de 16.7 mL.min-1 et

33.3 mL. min-1. ll 6tait impossible d'imposer des TRH plus faibles, autrement dit des d6bits plus

6lev6s, car le d6bit maximal pouvant 6tre impos6 d la membrane est de 25 mL.min-l (selon les

recommandations du fournisseur).

2.3.7 Application au traitement des eaux us6es municipales artificiellement
contamin6es par le BPA

La biomasse 6puratrice du BRM a d'abord 6t6 graduellement acclimat6e aux eaux us6es r6elles

de type municipal. Differents ratio volumiques EUM/ES (v/v) ont 6t6 impos6s d l'entr6e du BRM:

25175, 50/50, 75125 et 100/0, pendant 9 jours, Les eaux us6es municipales provenaient de la

station municipale d'eaux us6es de la ville de Qu6bec (Qu6bec, Canada). La filidre de

traitement de cette station se compose d'un pr6traitement comprenant un d6grillage et

d6ssablage, d'un traitement primaire caract6ris6 par une d6cantation gravitaire, suivi d'un

traitement secondaire par biofiltration (systdme BIODROF) et enfin d'un traitement de

d6sinfection aux ultraviolets fonctionnant exclusivement en p6riode estivale. L'effluent utilis6

dans le cadre de cette 6tude 6tait pr6lev6 aprds les unit6s de d6grillage et dessablage (avant la

d6cantation primaire). L'effluent synth6tique avait la m6me composition que l'effluent utilisd

aprds la phase de demarrage du BRM (Tableau 2.4). Les caract6ristiques initiales de l'eau us6e

municipale sont pr6sent6es au Tableau 2.5. Les concentrations initiales de BPA dans cette eau

us6e municipale 6taient inferieures d la limite de detection de la m6thode d'analyse utilis6e

(<0,001 mg.L-1). L'eau us6e municipale 6tait donc 6t6 artificiellement contamin6e par le BPA

(1  mg.L-1) .
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Tableau 2.5 Caract6ristiques initiales de I'effluent municipal artificiellement contamin6 par 1,0 mg.L-1 de BPA

Paramdtres

Conditions op6ratoires du BRM

Volume du r6acteur (L)

rRH (h)

TRS 0r)

Densit6 de flux de Perm6at 1L,m 
2.h{;

MVES (biomasse) (g.L-1)

MES (g.L-1)

Caract6ristiques initiales des eaux us6es municipales (effluent non trait6)

DCO (mg.L-1)

BPA effluent brut (mg.L-1)

N-NH+ (mg.L-])

p-poa(mg.L-1)

MVS (mg.L-1)

MES (ms.L-1)

pH

BPA ajout6 dans l'effluent (mg.L-1)

6,0

5,5

140

22,9

7 ,5  -  12 ,0

8,7 - 14,3

81 ,9  -  791

< 0,001 (LD)

8 ,9  -28 ,7

1,55 -  4,26

0 ,17  -  0 ,3

o,2 - 0,4

7,0 r  0,5

0,64 - 0,82

2.4 Essais en erlenmeyer : Adsorption versus biod6gradation

2.4.1 Pr6livement et conditionnement des boues

Les essais ont 6t6 r6alis6s sur des boues issues du BRM. Les boues ont d'abord 6te

transf6r6es dans des b6chers, puis a6r6es pendant 12 h sans ajout de substrat externe.

L'a6ration des boues permettait d'imposer des conditions de traitement favorables d la

d6gradation totale des quantit6s r6siduelles de BPA pr6sents initialement dans les boues. Des

analyses ont ensuite 6t6 effectu6es sur une fraction des boues a6r6es (sur les phases liquide et

solide des boues). Les r6sultats des analyses ont indiqu6s que les boues 6taient exemptes de

BPA, aprds la p6riode d'a6ration de 12 h.
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La limite de d6tection (LD) du BPA dans la liqueur de boue etait 0,5 pg.L-1. Les boues a6r6es

ont 6t6 centrifug6es d I 000 tr.min-1 pendant 10 min (a 4 "C).

2.4.2 Test d'adsorption physico-chimique du BPA sur la boue du BRM

Les essais d'adsorption du BPA ont 6t6 r6alis6s en erlenmeyers. Les 6ssais ont 6t6 r6alis6s sur

des boues activ6es (pour mettre en evidence la biosorption) et sur des boues inactiv6es (pour

mettre evidence I'adsorption physico-chimique). L'inactivation des boues a 6t6 effectu6e

chimiquement par ajout de 1 ,0 mL HgSOa (20 g.L-1) dans 200 mL de boues activ6es. L'objectif

ici 6tait de faire une distinction entre l'adsorption physico-chimique du BPA et la bio-sorption du

BPA.

2.4.3 D6temination de l '6quil ibre d'adsorption

La premidre s6rie d'essais a consist6 d 6valuer la capacit6 d'adsorption du BPA sur les boues

du BRM et d determiner le temps de contact n6cessaire pour atteindre l'6quilibre d'adsorption.

Les essais ont 6t6 r6alis6s en erlenmeyers sur 200 mL de boue (15 g MES.L-1; et differentes

concentrations initiales de BPA (5 mg.L-1 et 10 mg.L-1;. Les erlenmeyers ont 6t6 agit6s pendant

une p6r iodede24h,d22+zoc, 150tr .min-1,  et  pH = 7.  L 'agi tat ion d 150tr .min-1 permet une

bonne homog6nisation de la solution de boue. Des 6chantillons de boue ont 6t6 pr6l6v6s au

cours du temps (0, 0,5, 1, 2, 3,4, 6, 8, 24h) et centrifug6s a 8 000 tr.min-1, a 4oC pendant 5 min.

Les analyses de BPA ont 6t6 effectu6es sur la phase liquide des boues.

2.4.4 lsothermes d'adsoprtion du BPA

La seconde s6rie d'essais a consist6 d appliquer diff6rentes concentrations initiales de BPA

(allant de 0,45 e 18,2 mg.L-1) sur une m€me masse de boue inactiv6e (200 mL de boue d

15g.L{). La concentration de boue 6tait maintenue identique d celle observ6e dans le BRM au

moment de la collecte de boue. Les erlenmeyers ont 6t6 agites a 150 tr.min-1. La temp6rature et

le pH ont 6t6 initialement maintenus d 22 t 2 oC et 7,0 t 0,5, respectivement. Aprds un temps de

contact de 2 h (temps pour atteindre l'6quilibre), des 6chantillons de boue ont 6t6 pr6l6v6s et

centrifug6s a 8 000 tr.min-1, e 4oC pendant 5 min. Les analyses de BPA ont 6t6 effectu6es sur la

phase liquide des boues.
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2.4.5 Cin6tique d'adsorption du BPA

Les essais de cin6tique d'adsorption du BPA ont 6t6 r6alis6s d partir d'une concentration initiale

donnde de BPA (2 mg.L-1) et une masse donn6e de boue inactiv6e (200 mL de boue a 15 g.L-1).

La concentration de boue 6tait maintenue identique d celle observ6e dans le BRM au moment

de la collecte de boue. Les erlenmeyers ont 6t6 agit6s a 150tr.min-1. La temp6rature et le pH

ont 6t6 initialement maintenus it 22 t2oC et un pH = 7,0 ! 0,5, respectivement. A intervalle de

temps r6gulier (5, 10, 15,20,30, 40, 60, 80, 100, 120 min), des 6chantil lons de boues ont 6t6

pr6lev6s puis s6par6s par centrifugation comme decrit pr6cedemment. Les analyses de BPA ont

6t6 effectu6es sur la phase liquide des boues. Plusieurs moddles cin6tiques ont 6t6 test6s:

pseudo-ordre 1 (Lagergren, 1898), pseudo-ordre 2 (Ho et McKay, 1999) et le moddle d'Elovich

(Low, 1960).

2.4.6 Paramdtres thermodynamiques d'adsorption

La troisidme s6rie d'essais a consist6 d 6valuer les paramdtres thermodynamiques du

processus d'adsorption du BPA. ll s'agit de l'6nergie libre de Gibbs (AGo), I'enthalpie (AHe) et

I'entropie (ASo). Ces grandeurs thermodynamiques fournissent des informations en ce qui

concerne la nature du processus d'adsorption (processus de type physique ou chimique ou une

combinaison des deux). Les essais ont 6t6 r6alis6s d partir d'une concentration initiale donn6e

de BPA (5mg.L-1) et d'une masse donn6e de boue inactiv6e (200 mL de boue d 15g.L-1). Les

erlenmeyers ont 6t6 agit6s a 150 tr.min-1. La temp6rature et le pH ont 6t6 initialement maintenus

d 22!2oC et un pH =7,0! 0,5, respectivement. Aprds un temps de contact de 2 h, des

6chantillons de boue ont 6t6 pr6l6v6s et centrifug6s d 8 000 tr.min-t, d 4oC pendant 5 min. Les

analyses de BPA ont 6t6 effectu6es sur la phase liquide des boues.

Tous les essais ont 6t6 r6alis6s en triplicata afin de v6rifier leur reproductibilit6. Les estimations

des paramdtres des diff6rents moddles test6s ont 6t6 faites par un traitement des r6sultats

exp6rimentaux suivi d'une 6valuation statistique.

La quantit6 de BPA adsorb6e d un instant (t) (qt, mg.g-1) et I'efficacit6 d'adsorption (E, %) sont

calcul6es selon les 6quations 16 et 17 suivantes:
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Equation 16. at:ffv

Equation 17.

Dans les 6quations ci-dessus, Ce and C,(mg.L-1) sont les concentrations initiale et r6siduelle de

BPA dans la phase liquide de la boue, respectivement, V (L) repr6sente le volume de boue, et M

(g) est la masse de boue.

Par analogie, la quantit6 de BPA adsorb6e sur la boue i l'6quilibre (qe, mg.g-t) et l'efficacit6

d'adsorption sont d6termin6es d partir des 6quations 16 et 17 6nonc6es plus haut. La constante

sp6cifique d'adsorptioh (Ko, Lig) est 6galement calcul6e, d partir de l'6quation 18. La constante

Ko est le ratio entre la quantit6 de BPA adsorb6e d l'6quilibre (qe) et la concentration r6siduelfe

en phase liquide d l '6quil ibre (Ce).

E(o/o) = co-a 
1gg

K^=4"" c"
Equation 18.

2.4.7 Tests de biod6gradation du BPA dans la boue du BRM

Les essais de biod6gradation du BPA ont 6t6 r6alis6s en erlenmeyers. Les essais ont 6t6

r6alis6s sur des boues activ6es acclimat6es au BPA et issues du BRM. Ces boues ont 6t6

pr6lev6es et conditionn6es selon le protocole d6crit pr6c6demment. Les essais ont 6t6 r6alis6s

d partir d'un effluent synth6tique contamin6 par le BPA et le glucose. Les concentrations

r6siduelles totales de BPA ont 6t6 mesur6es dans la liqueur de boue. Ces concentrations

r6siduelles totales incluent le BPA r6siduel adsorb6 sur la boue et le BPA r6siduel en phase

liquide. Trois s6ries d'essais ont 6t6 successivement r6alis6es.

2.4.8 Gin6tique de biod6gradation du BPA

La premidre s6rie d'essais a consist6 d d6terminer la cin6tique de biod6gradation du BPA dans

le BRM. Les essais ont 6t6 r6alis6s d partir de deux concentrations initiales de BPA (1 et 5 mg.L-
t; et d'une masse donn6e de boue acclimat6e au BPA (200 mL de boue d 10g.L-l). Le but de

ces essais 6tait non seulement de d6terminer les paramdtres cin6tiques de biod6gradation du

BPA, mais 6galement d'6valuer l'effet de la concentration initiale de BPA sur les paramdtres

cin6tiques. La boue a 6t6 soumise d un effluent synth6tique contamin6 par du BPA selon les

concentrations annonc6es plus haut. La DCO dans I'effluent synth6tique 6tait maintenue d
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400 mg Or.L-t. Les erlenmeyers ont 6t6 agit6s a 150 tr.min-1 pendant 48 h. La temp6rature et le

pH ont 6t6 init ialement maintenus d 22t2oC et 7,010,5, respectivement. A un intervalle de

temps r6gulier, des 6chantillons de boues ont 6t6 pr6lev6s, congel6s puis lyophilis6s. Les

concentrations r6siduelles totales de BPA ainsi que les concentrations des m6tabolites majeurs

du BPA (4-hydroxyacetephenone et acide 4-hydroxybenzoque) ont 6t6 d6termin6es dans les

6chantillons de boues lyophilis6es. Deux moddles cin6tiques ont 6t6 test6s: le moddle d'ordre 1

et le moddle d'ordre 2. Une autre s6rie similaire d'essais a 6t6 effectu6e, mais cette fois-ci en

absence de boue. L'objectif de cette autre s6rie d'essais 6tait de v6rifier s'il se produit une

6limination du BPA par volatilisation.

2.4.9 Influence de la concentration initiale de DCO sur les performances de
biod6gradation du BPA

La seconde s6rie d'essais a consist6 d 6valuer l'effet de la concentration initiale de substrat

facilement biod6gradable (glucose) sur les performances de biod6gradation du BPA. Deux

diff6rentes concentrations initiales de DCO ont 6t6 impos6es (400 et 2 OO0 mg 02.L-1). Etant

donn6 que le BPA ne se retrouve pas seul dans les eaux us6es, mais plutOt en pr6sence

d'autres types de polluants, notamment des polluants plus facilement biod6gradables, il

apparaissait donc int6ressant d'6valuer la pr6sence de ces derniers sur la capacit6 de

biod6gradation du BPA par les microorganismes. Une masse de boue acclimat6e au BPA

(200mL de boue a 10g.L-1) a 6t6 expos6e d un effluent synth6tique contamin6 par le BPA

(1 mg.L-1) et ayant diff6rentes charges de DCO (400 et 2 OO0 mg O2.L-1). La DCO de l'effluent

6tait principalement li6 au glucose. Les erlenmeyers ont 6t6 agit6s a 150 tr.min-l pendant 48 h.

La temp6rature et le pH ont 6t6 initialement maintenus d 22+2oC et 7,0 t 0,5, respectivement.

A un intervalle de temps r6gulier, des 6chantillons de boues ont 6t6 pr6lev6s, congel6s puis

lyophil is6s.

Dans tous les essais r6alis6s, les valeurs de pH, de temp6rature et la composition min6rale de

I'effluent synth6tique 6taient quasi identiques d celles impos6es dans le BRM.

2.4.10 Cin6tique de croissance bact6rienne

La troisidme s6rie d'essais a consist6 d 6valuer la cin6tique de croissance de la biomasse en

pr6sence de BPA. Les essais de cin6tique de croissance ont 6t6 r6alis6s d partir de diff6rentes

concentrat ions in i t ia les de BPA (0,5,  1 ,2,5,  10,  15, 20,25,30; 35 mg.L-1) et  des masses de

boues acclimat6es identiques (200 mL de boue d 10 g.L-1). Le but 6tait de determiner le taux de

croissance de la biomasse lorsqu'elle est expos6e d differentes concentrations de BPA. Ces
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donn6es permettent de d6terminer le taux de croissance maximale de biomasse et la

concentration de BPA a partir de laquelle il est observ6 des effets inhibiteurs sur la croissance

de la biomasse. Les boues ont 6t6 soumises d un effluent synth6tique contamin6 selon les

differentes concentrations initiales de BPA ci-dessus indiqu6es. La DCO dans l'effluent

synth6tique 6tait maintenue d 400 mgO2.L-1. Les erlenmeyers ont 6t6 agit6s a 150 tr min-1

pendant 48 h. La temp6rature et le pH ont 6t6 initialement maintenus d 22 + 2oC et 7,0 t 0,5,

respectivement. A un intervalle de temps r6gulier, des 6chantillons de boues ont 6t6 pr6lev6s

puis les concentrations de MVES ont 6t6 d6termin6es. Une autre serie similaire d'essais a 6t6

effectu6e, mais cette fois-ci en abscence de substrat. L'objectif ici 6tait de d6terminer les

paramdtres de respiration endogdne de la biomasse.

2.4.11 Colmatage membranaire

On s'est int6ress6 dans un premier temps d la d6termination des conditions subcritiques de

filtration membranaire de la liqueur mixte, afin de distinguer le colmatage de type r6versible de

I'irr6versible. Ensuite le colmatage a 6te quantifi6 en le fractionnant en trois 6chelles

d'observation : le colmatage li6 au MES de la boue, le colmatage relatif aux particules

colloidales et le collatage li6 aux particules dissoutes pr6sentes dans la boue.

2.4.12 Estimation du flux crit ique

La d6termination du flux critique par la m6thode des << flux step > ou paliers successifs d6crite

par de nombreux auteurs semble 6tre dans la litt6rature la plus suivie (Bouhabila et al., 1998;

Le-Clech et al., 2003). Nous avons utilis6 la m6thode de paliers de flux (positifs) telle que

sch6matis6e sur la Figure 2.5:
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At

Figure 2.5 M6thode de paliers de flux positifs

La valeur du flux critique est d6termin6e dans le BRM en augmentant progressivement la valeur

du flux de perm6at, tout en surveillant les changements de pression transmembranaire (PTM).

Deux s6ries de tests ont 6t6 effectudes: I'une d I'eau et I'autre avec la liqueur mixte du BRM.

Chacune des s6ries de tests a 6t6 r6alis6e en triplicata. Les valeurs de flux impos6s sont

r6sum6es au Tableau 2.6.

Tableau 2.6 Valeurs de flux impos6s lors de I'application de la m6thode des paliers de flux positifs: colmatage
r6versible et irr6versible

Debit Q

(mL.min'1)
262422201 81 61 41 21 0

Flux (L.h-1.m-z; 6,38 12 ,77 15,32 17 ,87 20,43 22,98 25,53 30,64 33,19

Les paliers sont successifs et d6pendants, et aucune 6tape de lavage ou de r6trolavage n'a 6t6

effectu6e au cours de I'exp6rience. Le temps de filtration a 6t6 limit6 d 15min pour chaque

valeur de flux test6. La PTM 6tait relev6e aux 3min au sein d'un palier de 15min. L'6tat

stationnaire d'un palier est valid6 si les cinq mesures de pressions au sein du palier sont

proches.
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2,4.13 R6versibilit6 du colmatage

Afin de minimiser I'importance de I'accumulation de flocs sur la membrane, le flux de perm6at a

6t6 fix6 A22,98 L.m-2.h-1 (soit un d6bit de 18 mL.min-t).C" flux a 6t6 choisi car i l  correspond au

d6bit d'alimentation du bior6acteur au cours des travaux pr6c6dents de suivi des performances

d'6limination du BPA et il est inf6rieur au flux critique (23 <Flux critique< 26 L.m-2h1). Un flux

inf6rieur au flux critique permet de r6duire l'6tablissement du colmatage de la membrane. Les

essais exp6rimentaux ont 6t6 men6s en mode s6quentiel, c'est-d-dire que pour chaque minute

de filtration, 10 secondes de relaxation sont command6es par la pompe (soit un rapport

relaxation sur temps de filtration de 1/6). La s6rie de mesure a 6t6 d6lib6r6ment r6alis6e sans

nettoyage chimique de la membrane mais des r6trolavages hydrauliques ont 6t6 programm6s d

chaque heure avec un d6bit de 43 ml.min-t. La PTM et le d6bit du perm6at d la sortie du BRM

ont 6t6 relev6s.

2.4.14 R6sistance hydraulique intrinsdque de la membrane

La r6sistance hydraulique du module membranaire (Ry) a 6t6 caract6ris6e avant les s6ries

d'essais. Ry a 6t6 obtenue en d6terminant la relation entre le flux de perm6at et la PTM lors

d'une filtration d'eau pure. Les essais ont 6t6 r6alis6s d paliers de flux positifs de perm6at sans

aucune 6tape interm6diaire de r6trolavage. Les PTM correspondantes ont 6t6 relev6es aux

3 min au sein d'un palier de 15 min. Ensuite, par I 'application de la loi de Darcy, la pente de la

droite a permis de mesurer la r6sistance hydraulique intrinsdque du module membranaire (6tape

1) .

2.4.1 5 R6sistance hydraulique totale

L'alimentation du bior6acteur et la filtration ont 6t6 respectivement effectu6es en continu
(aucune p6riode de relaxation ni de r6trolavage) d un d6bit constant de 18 mL.min-1,

correspondant d une densit6 de flux et un temps de r6tention hydraulique de 22,98 L.m-2.h-1 et

5,5 h respectivement. Cette 6tape de filtration a 6t6 r6alis6e jusqu'd atteindre la pression

transmembranaire limite de 69 kPa. Le temps n6cessaire pour atteindre cette valeur est variable

car il d6pend des conditions op6ratoires et des caract6ristiques de la liqueur mixte. Pour une

concentration en matidre sdches (MS) de 9g.L-', environ unejourn6e 6tait n6cessaire pour

atteindre la pression limite du module membranaire. Aprds cette op6ration de filtration associ6e

au fonctionnement du BRM, le module de filtration a 6t6 retir6 et le bior6acteur a 6t6 vid6. La

membrane colmat6e a 6t6 conserv6e dans un becher contenant la liqueur mixte de boue issue
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du bior6acteur pour 6viter tous ph6nomdnes de diffusion d'eau d travers la surface du gdteau de

filtration. Le BRM a 6t6 ensuite remplie d'eau d6min6ralis6e. Des essais de filtration ont 6t6

r6alis6s d paliers de flux positifs de perm6at sans aucune 6tape interm6diaire de r6trolavage.

Les PTM correspondantes ont 6t6 relev6es aux 3 min au sein d'un palier de 15 min. Ensuite, par

l'application de la loi de Darcy, la pente de la droite a permis de mesurer la r6sistance

hydraulique totale du module a 6t6 mesur6 (6tape 2): R1= Ru + R4 + Rr + ftr.

2.4.16 R6sistances hydrauliques des fractions du colmatage

Aprds le test de d6termination de la r6sistance hydraulique totale, le module membranaire a 6t6

retir6 du bior6acteur. ll a 6t6 rinc6 d6licatement d l'eau pour enlever toute pr6sence visible de

biomasse au sein du r6seau de fibres, puis le module a 6t6 remis dans le bior6acteur. La

r6sistance du module a 6t6 de nouveau mesur6e aprds des essais de filtration r6alis6s d paliers

de flux positifs de perm6at (6tape 3): R = Rr,,r + Rn + Re (R6srbtance du gilteau de filtration). La

r6sistance du g6teau de filtration est obtenue en soustrayant la r6sistance mesur6e lors de cette

6tape 3 d celle mesur6e lors de l'6tape 2. Pour 6valuer la r6sistance due d la pr6sence du

biofilm d la surface membranaire, le module a 6t6 ressorti du bior6acteur et nettoy6 sous jet

d'eau. La r6sistance restante a 6t6 mesur6e aprds des essais de filtration r6alis6s, encore une

fois, d paliers de flux positifs de perm6at (6tape 4, R = Rr,,r + Rn). La r6sistance du biofilm est

obtenue en soustrayant la r6sistance mesur6e lors de l'6tape 4 d celle mesur6e lors de l'6tape

3. La r6sistance hydraulique due aux composEs adsorb6s eUou aux compos6s ayant provoqu6s

un blocage de pores a 6t6 d6termin6e aprds un lavage chimique visant d r6g6n6rer la

membrane. Le lavage chimique inclut un lavage de la membrane dans une solution de NaOCI

(1 g.L-t) durant une nuit et par la suite un lavage d I 'acide citrique (3 g.L-') durant t h. La

r6sistance restante a 6t6 mesur6e aprds des essais de filtration r6alis6s d paliers de flux positifs

de perm6at (6tape 5, R = Ru). La r6sistance de la couche d'adsorption est obtenue en

soustrayant la r6sistance mesur6e lors de l'6tape 5 (ou 6tape 1) d celle mesur6e lors de l'6tape

4.

2.5 Pr6ldvement et conditionnement des 6chantillons e des fins
d'analyses

Des pr6ldvements 6taient effectu6s deux fois par semaine afin de d6terminer la composition de

la liqueur mixte, contr6ler les paramdtres de fonctionnement des bior6acteurs, et 6valuer

l'activit6 biologique et la qualit6 de I'eau trait6e. Les performances de traitement des
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bior6acteurs et le d6veloppement de la biomasse 6taient 6valu6s et exprim6s en termes de

MES, de MVES, de DCO, d'azote (N-NH4), de phosphore (P-PO4), de BPA, etc. Les

pr6ldvements 6taient effectu6s d I'entr6e des bior6acteurs (alimentation), dans les bior6acteurs

(dans la liqueur mixte) et d la sortie du BRM (dans le perm6at), Les analyses suivantes 6taient

effectu6es: pH, MES, MVES, MS, MSV, DCO, DCOD, N-NHa, P-POa, BPA. Les pr6ldvements

6taient effectu6s dans des erlemmeyers de 500 mL avant de r6partir le volume pr6lev6 entre les

diff6rentes analyses. Pour les analyses sur des 6chantillons liquides, ne pouvant 6tre effectu6es

le jour m6me, les 6chantillons 6taient acidifi6s (pH < 2) imm6diatement aprds le pr6ldvement par

de I'acide sulfurique concentr6 (HzSO+, 98%) afin d'inhiber toute activit6 biologique, et ils 6taient

conserv6s dans une chambre froide a 4'C jusqu'd leur analyse. Les 6chantillons destin6s aux

analyses de BPA (eaux et boues) 6taient pr6lev6s dans des contenants en verre ambr6 et

stock6s a -4oC. Les 6chantillons de boues 6taient ensuite lyophilis6s, homog6n6is6s et stock6s

a 4oC jusqu'd leur analyse (3-7 jours de stockage).

2.6 M6thodes analytiques

2.6.1 Paramitres op6ratoires: pH, temp6rature, Oz dissous

Un pH-mdtre (pH meter/lon meter Acumet excel XL2, modele S/N XL 94005507, Fisher

Scientific Co.) 6quip6 d'une 6lectrode Cole-Palmer d double jonction (r6f6rence Ag/AgCl) servait

d la mesure du pH et un thermomdtre pour la mesure de la temp6rature des 6chantillons. Une

sonde d oxygdne mesurait en continue la concentration d'oxygdne dissous.

2.6.2 Analyse de I 'azote ammoniacal et orthophosphate

L'azote ammoniacal (N-NH4) et I'orthophosphate (P-PO43-) 6taient analys6s simultan6ment en

ligne par colorim6trie (QuikChem@ Method 10-107-06-2-8 et QuikChem@ Method 1O-115-01-1-

B, LACHAT Instrument). A 60oC, l'azote ammoniacal r6agit en pr6sence de salicylate et de

chlore actif pour former un complexe vert dont I'absorbance a 660 nm est proportionnelle d la

concentration d'azote ammoniacal. En milieu acide, l'ion orthophosphate r6agit avec

l'ammonium molybdate et le tartrate d'antimoine et de potassium pour former un complexe qui

est r6duit avec l'acide ascorbique pour former un autre complexe bleu dont l'absorbance d

880 nm est proportionnelle d la concentration d'orthophosphate dans l'6chantillon.
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2.6.3 Paramitres li6s i la matiire organique

2.6.3.1 Demande chimique en oxygine (DCO)

Les 6chantillons 6taient pr6lev6s deux fois par semaine, acidifi6s (pH < 2) imm6diatement aprds

chaque pr6ldvement par de I'acide sulfurique concentr6 (H2SO+) d 987o, puis utilis6s pour les

analyses de DCO. Les analyses de DCO etaient effectu6es selon la m6thode (M6thode

d'analyse MA.315-DCO 1.0) prescrite par CEAEQ (2003). l l  s'agit d'une m6thode

colorim6trique au bichromate de potassium combin6e avec un dosage spectrophotom6trique

(Cary 50, Varian Canada Inc.). Les 6chantillons de liqueurs mixtes 6taient centrifug6s

(8 000 tr.min-1, 4oC, pendant 5 min) et les surnageants 6taient filtr6s au travers de membranes

Whatman 934-AH. Les filtrats 6taient utilis6s pour les analyses de la DCO soluble.

2.6.4 Mesure des MES et MVES

Pour les 6chantillons de liqueur mixte du BAC et du BRM, les MES 6taient mesur6es aprds une

filtration sur des membranes Whatman 934-AH (porosit6 = 1,5 pm) et un s6chage d 105 oC. Les

6chantillons de la liqueur mixte du BRM ont 6t6 filtr6s pendant les premiers jours. Par la suite,

lorsque la filtration est devenue difficile, voire impossible, les 6chantillons de liqueur mixte du

BRM 6taient centrifug6s d 8 000 tr.min-l, pendant 5 min, a 4oC, puis les culots 6taient s6ch6s d

105 ?C. Les MVES 6taient ensuite obtenues par chauffage d 550 oC, selon la m6thode MA. 104
- S.S. 1.1 (CEAEQ,2008). Dans la pr6sente 6tude, la masse de biomasse est associ6e aux

concentrations de MVES, 6tant donn6 que les MVES regroupent d la fois la biomasse active et

morte ou inactive. Les mesures de MES et MVES 6taient faites deux fois par semaine.

2.6.5 Extraction du BPA dans tes 6chantillons liquides

Les 6chantillons liquides 6taient pr6lev6s dans des contenants en verre recouverts de papier

aluminium. L'extraction du BPA dans les 6chantillons liquides (eaux) 6tait faite par SPE (Solid

Phase Extraction) d l'aide du systdme Visiprep (Supelco) sur des cartouches C-18 (Waters), par

gravit6. Les 6chantillons 6taient filtr6s sur des membranes en fibre de verre (Whatman GF-C,

porosit6 : 0,7 prm) et les particules retenues 6taient rinc6es avec 0,5 mL de m6thanol, puis

ajout6es aux 6chantillons. Les cartouches SPE 6taient pr6alablement conditionn6es avec 13 mL

de m6thanol, puis 13mL d'eau ultra pure, pour les pr6parer aux conditions initiales de

chargement de l'6chantillon. Aprds le passage des 6chantillons, les cartouches 6taient rinc6es

avec 6,5 mL d'eau ultra pure pour d6barrasser les 6chantillons des impuret6s poss6dant moins

d'interactions avec I'adsorbant. Les cartouches 6taient s6ch6es en cr6ant un vide dans le
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Extraction mlc@ndc:
3 x 20 ml Methanol/

dichloromelhane (7:3)

T =  1  1 3 " C
Temps = 45min

Centrituoation:
Vitesse = 8OO mm :

T = 4 " C
TemDs = 20 min

R€cuD6ration de I'extrait

ConditionncmanU pu.ifi cation
cartouch. SPE:

13 mL m6thanol sur €rtouche ;'t3 mL eau sur €rtouche
Passage de l'6chantillon

Evaoo€tion:
Soqs flux d'aote :

T= 40 "C
T e m P s = 3 9 - 4 9 . ; n

R6cup6ration de 1-2 mL

Evaooration 6luat:
Sous flux d'azote ;

T= 40 "C
Temps = 30 - 40 min
Recup6ration 1 mL

Visiprep d'extraction grace d une pompe, puis sous flux d'azote pendant 15 min. L'6lution 6tait

effectu6e avec 10mL d'un m6lange m6thanol/dichlorom6thane (9.1, v/v), pass6 en deux

fractions de 5 mL. Les deux passages de solvant 6taient s6par6s de 5 min afin d'avoir un bon

temps de contact entre le solvant et le BPA adsorb6. Les extraits 6taient 6vapor6s sous flux

d'azote a 40 oC, puis remis en suspension dans un volume connu (2 mL) avec du m6thanol. Un

volume de 1 mL 6tait pr6lev6 pour l'analyse en LC-MS/MS. La Figure 2.6 pr6sente le

diagramme de la m6thode d'analyse du BPA.

Figure 2.6 Diagramme de la m6thode d'analyse de BPA

2.6.6 Extraction du BPA dans les 6chantillons de boues

Les 6chantillons de boue 6taient pr6lev6s dans des contenants en aluminium, puis aussit6t

congel6s et ensuite lyophilis6s. Aprds la lyophilisation, la boue 6tait homog6n6is6e et stock6e

au cong6lateur, dans des bouteilles en verre ambr6. L'extraction du BPA 6tait effectu6e en

phase liquide, suivie d'une purification sur cartouches SPE et d'une analyse au LC-MS/MS. La

m6thode a 6t6 adapt6e de celle propos6e par Petrovic et Barcel (2000). Le BPA et ses
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m6tabolites 6taient extraits en phase liquide avec un m6lange de solvant: MeOH/DCM (7:3, viv).

Un volume de 20 mL du m6lange de solvant 6tait ajout6 d une masse de 0,5 g d'6chantillon de

boue lyophilis6e et homog6n6is6e. Le tout 6tait soumis d un bain d'ultrasons pendant 30 min,

maintenu a 40oC. Le surnageant 6tait r6cuper6 par centrifugation (comme d6crit plus haut) dans

un contenant en verre et 20 mL du m6lange de solvant 6tait ajout6 au culot. La proc6dure

d'extraction 6tait r6p6t6e trois fois. Les extraits 6taient regroup6s et concentr6s d 2 mL, d 30oC

en utilisant un rotavapor (R-215, Buchi, Suisse). L'extrait final 6tait ensuite dissous de nouveau

dans 100mL d'eau ultra pure. La m6thode de purification et de s6paration en phase solide

d6crite d la section pr6c6dente (2.6.3.3) 6tait utilis6e pour la suite. Un volume de 1 mL 6tait

pr6lev6 pour I'analyse au LC-MS/MS.

2.6.7 Analyse du BPA

Les analyses de BPA et de ses m6tabolites 6taient effectu6es au chromatographe en phase

liquide, coupl6 d un spectromdtre de masse en tandem (LC-MS/MS) (TS Quantum Access,

Thermo Scientific, Nepean, ON, Canada). Un volume de 1 mL d'extrait dissous dans du

m6thanol 6tait inject6 dans le LC-MS/MS. L'analyse au LC-MS/MS 6tait r6alis6e en utilisant une

colonne Hypersil Gold en phase invers6e (100 x 2,1 mm x 3 pm). Un d6bit de 0,2 mL.min-1 d'un

solvant d'6lution eau/MeOH (5:95, v/v) 6tait utilis6 d temp6rature ambiante pour l'6lution. La

d6tection 6tait effectu6e dans un systdme MS/MS en interface d'6lectro-n6bulisation (ESl), en

mode d'ionisation n6gative (Nl).

2.6.8 Taux de recouvrement des m6thodes d'analyse du BPA

Des 6chantillons de concentrations connues de BPA, des 6chantillons d'eau ultra pure et des

6chantillons de boues non contamin6es par le BPA ont 6t6 analys6s selon le protocole d6crit

plus haut, pour d6terminer les taux de recouvrement et de contamination au cours de la

pr6paration des 6chantillons (incluant I'extraction, la purification) et au cours de l'analyse au LC-

MS/MS. Les taux de recouvrement 6taient de 91,5% pour les 6chantillons liquides et 75% pour

les 6chantillons de boues. Les limites de d6tection (LD) dans les liquides et les Echantillons de

boues 6taient de 0,0005 et 0,001 mg.L-t, respectivement. La limite de d6tection (LD) dans les

6chantil lons des EUM 6tait de 0,001 mg.L-1.
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3 PERFORMANCE D'UN BIOREACTEUR A MEMBRANE
POUR L'ELIMINATION DU BPA

Ce chapitre est consacr6 a l'6tude des performances globales du BRM (membrane

d'ultrafiltration d fibres creuses) pour le traitement d'effluents contamin6s par le BPA. Dans la

premidre partie, les exp6riences ont 6t6 men6es sur un effluent synth6tique afin d'6valuer les

performances du BRM dans des conditions << maTtris6es > de charges et de composition

d'effluent. A partir d'une biomasse acclimat6e, les performances d long terme du BRM ont 6t6

suivies. Les principaux paramdtres 6valu6s sont la DCO, le TRH, la concentration de BPA. La

DCO est utilis6e ici comme un paramdtre de caract6risation globale de la pollution organique.

La mesure de la DCO est 6galement une approche indirecte d'6valuation des effets du BPA sur

la biomasse 6puratrice. Les performances d'abattement de la DCO ont ete 6valu6es lorsque la

biomasse est expos6e d des concentrations croissantes de BPA. La concentration seuil de BPA

d partir de laquelle on a des effets observables sur l'abattement de la DCO a 6t6 d6termin6e

(concentration maximale admissible dans le BRM) et compar6e d celle obtenue dans un

systdme classique de boues activ6es aliment6 par un effluent synth6tique de composition

similaire. Un des paramdtres trds essentiel au dimensionnement des systdmes de traitement, le

TRH, a 6t6 test6. La seconde partie de ce chapitre est consacr6e au traitement d'une eau us6e

municipale (EUM) contamin6e par le BPA. L'objectif est de valider les r6sultats obtenus sur un

effluent r6el de type municipal.

3.1 Traitement d'un effluent synth6tique

3.1.1 Caract6risation du BRM et acclimatation de la biomasse

La premidre phase de fonctionnement du BRM a 6t6 consacr6e au d6veloppement de la

biomasse 6puratrice. Cette phase, dite phase de d6marrage s'est effectu6e sur une p6riode de

74jours, permettant le passage de la concentration de biomasse de 1,5g MVES.L-1 a

14 g MVES.L-1. Le systdme 6tait aliment6 par un effluent synth6tique dont la DCO 6tait

principalement li6e au glucose (substrat organique biod6gradable). La concentration de la

biomasse du BRM est rest6e relativement stable au cours des 15 premiers jours, aprds quoi elle

a augment6e progressivement jusqu'au 25 d'" 
. lour (Figure3.1). La stabil isation de la

concentration de biomasse au cours des 15 premiers jours de fonctionnement, est certainement

li6e au fonctionnement du BRM en mode batch. A partir du 15e'" jour, le fonctionnement du
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BRM est pass6 en mode semi-continue, puis continue, avec une augmentation de la DCO de

400 mg.L-1 a 2000 mg.L-1, d'oU la croissance observ6e. La biomasse a atteint une phase

stationnaire du 40e'".|our de fonctionnement au 53c'" iour. A partir du 53d'" lour, la

concentration de biomasse a commenc6 de nouveau d croitre pour atteindre un plateau (autour

de 14 g MVES.L-r) entre le 64e'" jour et le 75d'" jour de fonctionnement. C'est d partir de cette

date que d6marre l'6tape d'acclimatation de la biomasse au BPA. Le BPA est alors introduit

dans l'effluent synth6tique d'alimentation, en raison de 1 mg.L-1. La DCO totale de I'effluent

synth6tique a 6t6 maintenue autour de 1 000 mg.L{, et cela pendant une p6riode

suppl6mentaire de 100 jours, jusqu'd ce que les concentrations de BPA se stabilisent d la sortie

du BRM. La concentration de biomasse est demeur6e relativement stable (autour de

14 g MVES.L-1) pendant les 18 premiers jours d'acclimatation. Aprds quoi, la concentration de

biomasse a augment6 pour atteindre une valeur proche de 19 g MVES.L-1. On obverse que

pendant les deux premidres phases de fonctionnement (d6marrage puis acclimatation),

l'6volution de la concentration de biomasse est assez similaire.

ll est int6ressant de noter qu'd la mise en marche du BRM, le ratio MVES/MES 6tait de 0,5. Ce

ratio a augment6 et s'est stabilis6 autour de 0,8-0,9, malgr6 la fluctuation de la concentration de

biomasse et l'augmentation du temps de r6tention des boues. Ce r6sultat indique qu'il se produit

une faible min6ralisation de la biomasse. La biomasse et la matidre inorganique pr6sentes dans

le BRM maintiennent donc un 6quilibre dynamique (Marrot et al., 2006). Ce r6sultat est en

accord avec les travaux de Heran et al. (2QOB) lors du traitement d'un effluent synth6tique dans

une unit6 de BRM. Une caract6risation de la flore microbienne du BRM est pr6sent6e

d I'annexe D.
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Figure 3.1 Evolution de la concentration de biomasse dans le BRM

Le taux de croissance de la biomasse dans le BRM a 6t6 6valu6. Une fraction de boue extraite

du BRM a 6t6 transf6r6e dans un r6acteur a6robie op6r6 en mode batch. Le suivi de la

concentration de biomasse a permis d'identifier trois phases majeures d'6volution de la

concentration de biomasse. La premidre phase est quasi stable (phase de latence). La

deuxidme phase est une phase d'augmentation de la concentration de biomasse (phase de

croissance), tandis que la troisidme phase est caract6ris6e par une diminution de la

concentration de biomasse (phase de respiration endogdne). Les calculs relatifs au taux de

croissance de la biomasse ont 6t6 effectu6s sur les donn6es obtenues au cours de la phase de

croissance (phase 2). Le taux de croissance (p, jr-t) est d6finit selon l'6quation suivante

(6quation 19):

r d(MVES)
MVES dt

d

Equation 19. p=
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Aprds une int6gration et un r6arrangement, l'6quation 20 est obtenue:

Equation 20.

Dans l'6quation ci-dessus, MVESg repr6sente la concentration initiale de biomasse. Le taux de

croissance sp6cifique de la biomasse (p) est obtenu d partir de la pente de la representation

graphique de Ln (MVES) en fonction de t (Figure 3.2). Au cours de la phase de d6marrage, le

taux de croissance sp6cifique de la biomasse (p) etait de 4,6 jr-1 . Cette valeur est plus faible que

celles rapport6es dans la litt6rature pour la d6gradation des substrats biod6gradables tels que

l'ac6tate et le propionate (13,1 jr-1 et 7,5 ji1, respectivement) (Kurian et a\.,2006). La diff6rence

pourrait 6tre probablement due au fait que les travaux de Kurian et al. (2006) ont 6t6 r6alis6s dt

une temp6rature plus 6lev6e (40oC), ce qui aurait contribu6 d acc6l6rer I'activit6 bact6rienne.

Ln(\f\-ES) = {.565 r + 0,3:16
R, = 0.9966

o

,
t'

J

0.0 1 .5

temps (h)

Figure 3.2 D6term.ination graphique du taux de croissance de la biomasse en absence de BPA
(DCO= 1 000 mg.L-')

Dans les proc6d6s d boues activ6es, la consommation d'oxygdne par la biomasse est souvent

associ6e d l'6limination du substrat et d la croissance de la biomasse. Ainsi, des tests de

respirom6trie ont 6t6 effectu6s pour le suivi de I'activit6 de la biomasse du BRM. La description

du test de respirom6trie (taux de consommation d'oxygdne) est faite d I'annexe E. Les taux de

consommation d'oxygene (TCO) ont et6 mesur6s avant et pendant l'exposition de la biomasse

au BPA. Les mesures de TCO ont permis d'6valuer la biomasse active dans le r6acteur et de

1,4

1,3

rJ

4.

i: t-l
z

0,9

1.0

0,8
3.0t <2,01.00.5
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mettre en 6vidence d'6ventuelles alt6rations de l'activit6 bact6rienne. Le taux sp6cifique de

consommation d'oxygdne en absence de BPA a 6t6 mesur6 au 64d'" jour et sa valeur 6tait de

2,00 mgO2.g-' MVES.h-t (a 14,0 g MVES.L-1) (Figure 3.3). En comparaison, un taux sp6cifique

de 1,4mgOz.g-1 MVES.h-1 (a 11,3gMVES.L-t ;  a 6t6 mesur6 au277d^" jour,  en pr6sence de

BPA (Figure 3.3). Les valeurs des taux sp6cifiques de consommation d'oxygdne (en pr6sence et

en absence de BPA) ne r6vdlent aucun changement significatif au niveau de I'activit6

respiratoire de la biomasse et ce, en d6pit du long temps de r6tention des boues et la longue

p6riode d'exposition de la biomasse au BPA. L'activit6 et la viabilit6 de la biomasse ne sont pas

alt6r6es malgr6 l'exposition au BPA. Les taux sp6cifiques de consommation d'oxygdne sont du

m6me ordre de grandeurs que ceux rapport6s dans les travaux de Kurian et al. (2006) lors du

traitement d'effluent contamin6 par des substrats facilement biod6gradable (tels que I'ac6tate et

le propionate).

t :  t {  16  r8
tcmpr (ndnf

Figure 3.3 Courbes de respiration de la biomasse du BRM au cours des deux phases de fonctionnement (en
absence de BPA et en pr6ience de BPA) ([BPA= t mg.L-1)

r l
!I

r J

g

. = t

3

L / t
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3.1.2 Evolution de la concentration de DGO dans le BRM

Une concentration de DCO d'environ 400 mg.L-1 a 6t6 initialement impos6e dans I'effluent

synth6tique d'alimentation, pendant les 6 premiers jours de fonctionnement du BRM. La

concentration de DCO a 6t6 ensuite progressivement augment6e de 400 mg L-1 a 1 000 mg.L-t,

d partir du 7e'" jour jusqu'au 17e'" jour. Ensuite, la concentration de DCO initiale a 6t6

augment6 a 200Omg.L-1, jusqu'au 64d'" lour. Le passage de la DCO de 1000 mg.L-1 ri

2 000 mg.L-1 avait pour but d'accroitre davantage le taux de croissance de la biomasse afin

d'atteindre plus rapidement la concentration d6sir6e de biomasse. Par la suite, la DCO 6t6 d

r6duite a 1 000 mg.L-t. Un abattement moyen de DCO de 99% et une bonne qualit6 d'effluent

d la sortie (DCO r6siduelle inf6rieure d 30 mg.L-1) ont 6t6 observ6s (Figure 3.4).

Figure 3.4 Evolution de la DCO dans le BRM au cours du temps

A partir du 75c':jour, I 'eff luent d'alimentation a 6t6 dop6 au BPA (environ 1mg.L-1). Au

lendemain de la premidre exposition de la biomasse au BPA, une diminution du taux

d'abattement de la DCO (passant de 99% a moins de 90% pour certains jours) a 6t6 observ6e.

Par la suite, un abattement moyen de la DCO d'environ 99o/o 
" 

6t6 observ6, avec une bonne
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qualit6 d'effluent d la sortie du BRM. Lorsque les microorganismes sont expos6s pour la

premidre fois d un substrat exogdne, le d6veloppement de nouvelles voies m6taboliques pour

sa d6gradation est plus complexe et le temps requis est plus long. Une stabilit6 biologique du

BRM a 6t6 observ6e durant toute la p6riode de fonctionnement du BRM. En effet, la qualit6

d'effluent d la sortie du BRM en pr6sence du BPA etait similaire d celle observ6e lors du

fonctionnement du BRM en absence de BPA. Les performances globales d'6limination de la

DCO 6taient trds similaires et 6lev6es (99% de taux d'abattement moyen) en absence de BPA

et en pr6sence de BPA (Figure 3.4). Dans les conditions op6ratoires 6tudi6es, le BPA n'a pas

d'influence significative sur l'6limination globale de la DCO.

Le suivi des concentrations de DCO dans le surnageant de la liqueur mixte du BRM indique que

la DCO du surnageant a fluctu6 entre 36 et 345 mg.L-1 durant la p6riode de fonctionnement du

BRM. En comparaison avec les concentrations r6siduelles de DCO observ6es d la sortie du

BRM, on en deduit la fraction de DCO retenue par la membrane (o/o de filtration). Le

pourcentage de filtration de la DCO 6tait d'environ 32o/o. Certaines 6tudes rapportent une

contribution membranaire plus faible. En effet, Xing el al. (2000) ont rapport6 un pourcentage de

filtration membranaire de 12o/o, lors du traitement d'eaux us6es municipales dans un BRM d

boucle externe 6quipe d'une membrane d'ultrafiltration (0,02 prm, 300 kDa). Dans notre 6tude,

les concentrations plus 6lev6es de DCO dans le surnageant peuvent €tre li6es aux ph6nomdnes

de d6floculation caract6ristiques des flocs bact6riens soumis d des fortes contraintes de

cisaillement, telles que I'a6ration d grosses bulles effectu6e via les fibres de la membrane, et

6galement la lyse bact6rienne qui s'accentue avec l'ige des boues (Age des boues =140 jrs).

L'Age des boues est le rapport entre la masse de boues pr6sentes dans le bassin d'a6ration et

le flux d'extraction. Cette grandeur repr6sente, s'il n'y a pas d'anomalie d'6coulement, le temps

de s6jour moyen dans le bassin. Si les boues sont extraites directement dans le bassin

d'a6ration (comme c'est le cas dans notre 6tude), l'Age des boues 0 (r) est :

Equation 21 .

X (g.L-t) : Concentration en boues du bassin d'a6ration

X* (g.L-1): Concentration des boues extraites

V(L) : Volume du r6acteur

O(Ujr) :  Debi t

w: rapport entre le d6bit d'extraction et le d6bit d'entr6e

X.V T
H - - - - t

L

w.Q.Xw w
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3.1.3 Influence de la concentration initiale de BPA sur les performances
d'abaftement de la DGO

Etant donn6 que la litt6rature rapporte la toxicit6 du BPA sur les populations microbiennes

(Stone et Watkinson 1983; Fabig, 1988), I'effet de la concentration initiale de BPA sur les

performances de traitement du BRM a 6t6 6tudi6. Dans un premier temps, la DCO a 6t6 choisie

comme un paramdtre principal pour 6valuer les performances de traitement. La concentration

initiale de BPA a 6t6 progressivement augment6e dans l'effluent synth6tique (allant de 1,0 d

15 mg.L-1), tandis que la DCO 6tait maintenue d environ 1 000 mg.L-l. Le taux d'abattement

moyen de DCO 6tait de 99% lorsque la concentration initiale de BPA 6tait maintenue inf6rieure

a 5,0mg.L-1 (Tableau3.1). Une comparaison avec un systdme classique de boues activ6es

aliment6 par un effluent synth6tique de composition similaire a 6t6 effectu6e. Pour des

concentrations de BPA sup6rieures a 5,0 mg.Lr, les performances des deux r6acteurs pour

l'6limination de la DCO diminuent, de m6me que la concentration de biomasse. On assiste

6galement d I'apparition de mousse dans les bior6acteurs (Figure 3.5). Toutefois les effets de

concentrations 6lev6es de BPA sont << amortis > dans le BRM, permettant ainsi de maintenir des

performances globales plus 6lev6es pour l'6limination de la DCO. En effet les charges

organiques et volumiques maximales support6es par le BRM (21,6 gBPA.m-3.jrl ou 1,52

gBPA.kg-1MVES.jr-1) 6taient nettement sup6rieures d celles du BAC (2,5 gBPA.m-t.jr-t ou 0,29

gBPA.kg-1MVES.jr-1). La robustesse du BRM immerg6 est li6e non seulement aux fortes

concentrations de biomasse, d I'enrichissement de la population microbienne h6t6rotrophe et

autotrophe comme cons6quence de I'Age des boues 6lev6, mais aussi d la membrane filtrante

qui joue un r6le important dans la r6tention des solides et dans la qualit6 du perm6at en

retenant en grande partie la DCO du surnageant dans le bior6acteur.
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T!bl..u 3.1 Elfet d.. ch.|!€. volumiqueet o4Fnique lyrle pourcentage d'.b.tbm.nt d.l. DCO drm lbff,u.nt 3ynlh6tlque (E8)contamln6 prrle BPA
(DCOI = t gaa .t.t', ,p6ilode d. 3ulvl: du 64.D .rr 92h'jour)

BRM BAC

lBPAlr

(mg.L-t)
Charge

volumique
(g BPA.m-3.jr-1)

Abattement
DCO
l"/"1

Gharge
volumique

19 eelm'3Jr1)

Charge
organique

(g BPA.kg-l.MvESjrr)

Charge
organique

(g BPA.kg-r.MVEs.jrr)

Abaftement
DCO
lY.l

0,0

1 , 0

5,0

10,0

15,0

0,0

4,32

2 1 , 6

43,2

63,8

0,00

0,30

1,52

3,04

4,65

0,0

0,5

2,5

5,0

0,00

0,06

o,29

0,58

99,0 r 0,6

98,8 f  1,0

99,3 r 0,5

95,9 r  1,6

88,1  r  1 ,5

95,0 r 0,4

94,5 + 0,8

92,7 +.0,6

81,0  r  0 ,3

Flgur 3.5 Photogr.phl. d. la llqu.ur mlxt du BR loBqu. l. ch!r!. volumlqu. d. BPA ..t .up6rl€urr a 2{,6 g.mrJr'r (Apprrldon de mou3!.,
dlmlnution d.IES)
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3.1.4 Influence du temps de retention hydraulique sur les performances
d'abattement de la DGO

L'influence du temps de r6tention hydraulique (TRH) sur l'6limination de la DCO est indiqu6e au

Tableau 3.2. Les concentrations de DCO et de BPA dans l'effluent synth6tique 6taient

maintenues constantes, respectivement a 1 000 mg.L-t et 1 mg.L-1, et le TRH a 6t6

progressivement r6duit de 5,5 a 3,0 h. Les concentrations r6siduelles de DCO dans I'eau trait6e

sont demeur6es faibles et presque stables, malgr6 la diminution du TRH. Ces r6sultats

demontrent que dans les conditions exp6rimentales fix6es, la r6duction du TRH (de 5,5 a 3,0 h)

n'a pas d'influence significative sur l'6limination de la DCO. La forte concentration de biomasse

amortisserait l'effet des faibles TRH.

Tabfeau 3.2Elfet du temps de r6tention hydraulique (TRH) sur le pourcentage d'6limination de la DCO dans
l'effluent synth6tique contamin6 par le BPA ([COD]i= 1 000 I 120 mg.L-')

Dur6eEssals (jr)
TRH
(h)

Flux
1L.m-2.h'r;

Abaftement DCO
(o/ol

IDCOI sortie
(mgOz.L-l)

5

5

5

5

1

2

3

4

5,5

5,0

4,5

4,0

3,0

23,0

25,5

28,1

3 1 , 9

42,5

99,0 r 0,4

98,4 r 0,5

98,4 r  0,6

98,0 t 0,3

97,1  t  1 ,3

1 0 ! 4

1 6  ! 2

1 6 ! 4

2 0  ! 2

2 9 ! 1 0

3.1.5 Performance d'abattement du BPA

Les performances du BRM en termes d'6limination du BPA ont 6t6 suvies d partir du 176d'" jour,

pendant une p6riode de 156jours fiusqu'au 331"'"jour de fonctionnement du BRM). Les

concentrations de BPA et de DCO 6taient maintenues autour de 1,0mg.L -t et 1000mg.L-t,

respectivement. La Figure 3.6 montre l'6volution des concentrations de BPA en fonction du

temps. Un abattement moyen de BPA de 99% est observe d la sortie du BRM, se caract6risant
par des concentrations r6siduelles de BPA (dans l'effluent traite) comprises entre 0,0023 et

0,0126 mg.L-t. Les concentrations r6siduelles de BPA enregistr6es dans la liqueur mixte (O,OO4

a 0,017mg.L-1) 6taient dans le m€me ordre de grandeur que celles observ6es d la sortie du

BRM, indiquant que le BPA ne s'accumule pas dans la boue du BRM, mais qu'i l  est oxyd6 par

les bact6ries. La pr6sence et le devenir des m6tabolites de d6gradation ont 6t6 investigu6s d la
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section 3.1.6. Les m6canismes possibles inh6rents d l'6limination des micropolluants dans les

proc6d6s d boues activ6es incluent I'adsorption sur les flocs de boues, la biod6gradation, la

volatilisation, et le stripping (Dionisi et al., 2007). Diff6rents tests ont 6t6 effectu6s pour

comprendre les m6canismes inh6rents d l'6limination du BPA dans le BRM. L'aspect

m6canistique de l'6limination du BPA est developp6 au chapitre 4.

o.{,\'ant traitement O.{Dras traitement A .lbattement

Figure 3.6 Evolution des concentrations de BPA dans le BRM

3.1.6 Elimination des sous produits de biod6gradation du BPA

Des essais de biod6gradabilit6 du BPA dans les boues du BRM ont 6t6 effectu6s pendant la

phase d'exposition de la boue du BRM au BPA. Les principaux m6tabolites de biod6gradation

du BPA: 4-hydroxyacetophenone et I'acide 4-hydroxybenzoque, ont et6 suivis dans des

6chantillons de boues issues du BRM et initialement dop6 au BPA. Les donn6es des tests

effectu6s en milieu a6robie sont r6sum6es dans le Tableau 3.3. ll est int6ressant de noter que

4-hydroxyacetepheone et I'acide 4-hydroxybenzorque ont 6t6 d6tect6s dans les 6chantillons de

boues. Toutefois, les concentrations de ces m6tabolites diminuent rapidement pour se situer en

dessous des limites de d6tection de notre mdthode d'analyse. La d6tection de ces deux
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principaux m6tabolites du BPA indique que le BPA est biod6grad6 dans les boues du BRM. Les

m6tabolites form6s seraient ensuite oxyd6s ou adsorb6s ou volatilis6s. ll serait int6ressant de

comprendre le devenir et la toxicit6 de ces m6tabolites de biod6gradation. Des tests de toxicit6

ont 6t6 effectu6s sur des 6chantillons d'effluents collect6s d la sortie du BRM. ll s'agit des tests

Microtox et Daphnia magna. Microtox est un test de toxicit6 aigue, c'est-d-dire une toxicit6

engendrant des alt6rations par des expositions sur un temps court, et Daphnia magna est un

test de toxicit6 chronique. Les r6sultats de ces tests ne sont pas exploit6s dans ce chapitre,

mais sont r6pertori6s d l'annexe F du pr6sent document.

Tableau 3.3 Evolution des concentrations r6siduelles de BPA et de ses sous-produits majeurs dans les boues
activ6es provenant du BRM

Temps (h)

Goncentration
r6siduelles de BPA dans
la boue activ6e du BRM

(mg.L - t )

Concentration de 4-
hydroxyacetophenone

dans la boue activ6e du
BRM (mg. L l )

Concentration de I'acide
4-hydroxybenzoique

dans la boue activ6e du
BRM (ms.  L1)

0,0

0,5

1 , 0

2,0

4,0

6,0

8,0

1 2

1 8

24

48

1 ,158 i  0 ,303

1,339 r 0,363

1,193 !  0,211

0,298 t 0,581

0,024 !0,011

<0,003

<0,003

<0,003

<0,003

<0,003

<0,003

0,0034 r 0,002

0,0016 r 0,001

0,0025 r 0,002

0,0016 r 0,001

<0,0002

<0,0002

<0,0002

<0,0002

<0,0002

<0,0002

<0,0002

0,0095 r 0,006

0,0042 r 0,001

0,0049 t 0,003

0,0026 r 0,001

0,0023 r 0,001

0,0058 r 0,005

0,0026 r 0,000

0,0026 ! 0,001

0,0032 r 0,001

0,004610,001

0,0046 f 0,0001

3.1.7 Performance d'abaftement des MES, N-NH+, P-POr et d6sinfection

Les performances d'6limination des polluants inorganiques (N-NHa et P-POa) ont 6t6 6valu6es.

Les concentrations initiales d'azote ammonicale (N-NHa) dans I'effluent synth6tique 6taient

rang6es entre 173 e69,4 mg.L-1.Aprds traitement, les concentrations r6siduelles d'azote sont
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rest6es inf6rieures d 0,1 mg.L-1 (soit 99% d'abattement de N-NHa) (Tableau 3.4). L'abattement

trds important de l'azote pourrait 6tre attribue d la nitrification pouss6e dans le BRM et d

I'assimilation de l'azote par la biomasse (conversion) eUou d la volatilisation caus6e par

I'a6ration intensive dans le BRM. La r6tention totale de la biomasse dans le BRM, contribuerait

au d6veloppement de micro-organismes tels que les bact6ries nitrifiantes autotrophes (Marrot ef

al., 2006). Des r6sultats similaires concernant I'abattement de N-NH4 sont rapport6s dans la

litt6rature. Barrios-Martinez et al. (2006) ont observ6 93o/o d'abattement de N-NH4 lors du

traitement d'un effluent synth6tique dans un BRM op6r6 d un temps de retention des boues de

7 jours, un TRH de 5 h et une concentration de boue de 10 g MES.L-1. Pellegrin et at. (2002) ont

observ6 un abattement de 95% de N-NH4 lors du traitement d'un effluent synth6tique dans un

BRM 6quip6 d'une membrane d'ultrafiltration en fibres creuses. Le temps de r6tention des

boues, le TRH, et la concentration de MES 6taient respectivement de 25 jours, 6 h et 11 g.L-1.

Tableau 3.4 Performances du BRM pour l '6l imination N-NHr et P-POr dans I 'eff luent synth6tique contamin6
par le BPA (tBPAli = 1.0 mg.L-1, [DCO];= 1 000 mg.L-l, TRH = 5,5 h)

Concentration (mg.L-l)
Paramitres Abattement (%)

Effluent non trait6 Effluent trait6

N-NH+

P-PO+

17,3-69,4

16-24,6

<  0 ,1

5,5-9,1

> 9 9

61,4 + 9,6

Dans notre 6tude, les concentrations initiales de phosphore (P-POa) dans I'effluent synth6tique

ont vari6 entre 16 et24,6 mg.L-1. Aprds traitement, les concentrations r6siduelles de phosphore

6taient comprises entre 5,5 et 9,1 mg.L-t, corespondant d un abattement moyen de 60% de P-

PO+. La d6phosphatation 6tait relativement plus faible. En effet, I'absence d'une phase

ana6robie dans le BRM utilis6 dans notre 6tude, ne favorise pas I'activit6 des bact6ries PAO

(Phosphate accumulating organisms) responsables de l'6limination biologique du phosphore.

Les PAO accumulent le phosphore en conditions anaerobies. L'6limination du phosphore 6tait

probablement principalement li6e d sa conversion par la biomasse. De nombreuses 6tudes

rapportent des r6sultats similaires, avec de faibles abattements de phosphore, variant entre 45

et70o/o (Vera et al., 1997; Battistoni ef al., 2006).

Le BRM a 6t6 6galement une barridre totale aux MES, avec un taux d'6limination de MES de

plus 99,9%. Aucune matidre en suspension n'a 6te detect6e dans l'effluent trait6 (filtrat)

(donn6es non pr6sent6es), ind6pendamment de l'6volution de la concentration de MES dans la
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liqueur mixte du BRM. La turbidit6 est rest6e faible et quasi nulle dans I'effluent trait6 (turbidit6

inf6rieure a 1 NTU). ll est int6ressant de rappeler que la membrane d'ultrafiltration utilis6e dans

cette 6tude est une membrane ZeeWeed (AlU-1)d fibres creuses, avec un diamdtre nominal de

pore de 0,04 prm. Par comparaison, aux filtres Whatman 934-AH (diamdtre des pores: 1,5 pm)

utilis6s pour mesurer les MES, les r6sultats concernant la r6tention totale de MES cadrent bien

avec les r6sultats esp6r6s. Des analyses des bact6ries colliformes totales et des bact6ries

streptocopes fecales ont 6t6 effectu6es d la sortie du BRM. Les analyses ont 6t6 effectu6es par

le laboratoire EXOVA (Qu6bec, Canada) qui est un laboratoire accr6dit6 par le Ministdre du

developpement durable, de I'environnement et parcs du Qu6bec pour les analyses

environnementales (chimiques, microbiologiques, toxicologiques). Les analyses de coliformes

totaux et stretocoques fecaux ont 6t6 effectu6es selon la methode QM006-02/coliformes totaux

(membrane filtrante) MA. 700 - Col 1.0. On a d6tect6 500 UFC/100 mL de colliformes totaux d la

sortie du BRM, tandis que 1 600 000 000 UFC/100 mL ont 6t6 d6tect6s d l'entr6e du BRM. Les

streptocoques fecaux 6taient plus faibles dans les 6chantillons : < 90 UFC/100 mL d I'entr6e du

BRM et < 2 UFC|100 mL d la sortie du BRM. Nous ne nous attendions pas d d6tecter des

coliformes f6caux et streptocoques f6caux d la sortie du BRM. En effet, la petite taille des pores

de la membrane d'ultrafiltration sugg6rait que cette dernidre bloquerait toutes les especes

bact6riennes, comme l'indique la litt6rature. La pr6sence de bact6ries d la sortie du BRM serait

probablement li6e d une contamination du bac de perm6at ou de la conduite de sortie du BRM,

ou d une usure de la membrane utilis6e.

3.2 Application au traitement d'un effluent r6siduaire urbain

3.2.1 Conditions op6ratoires et fonctionnement du BRM

La biomasse 6puratrice du BRM a graduellement 6t6 acclimat6e aux eaux us6es r6elles de type

municipal en imposant plusieurs ratios volumiques EUM/ES (vlv):25175, 50/50, 75125 et 100/0.

Les eaux us6es municipales proviennaient de la station municipale de traitement des eaux

us6es de la ville de Qu6bec (Qu6bec, Canada). Elles ont 6t6 collect6es aprds les unit6s de

d6grillage et de dessablage (avant la d6cantation primaire). La filidre de traitement de cette

station se compose d'un pr6traitement comprenant un degrillage et dessablage, d'un traitement

primaire caract6ris6 par une d6cantation gravitaire, suivi d'un traitement secondaire par

biofiltration (systdme BIODROF) et enfin d'un traitement de d6sinfection aux ultraviolets

fonctionnant exclusivement en p6riode estivale. Les caract6ristiques de l'effluent synth6tique et

de I'eau us6e municipale ont d6jA 6te pr6sent6es au chapitre 2 (tableaux 2.4 et 2.5,
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respectivement). La DCO de I'effluent municipal a vari6 de fagon significative. Cette variation de

DCO pourrait 6tre li6e au stockage de l'effluent pendant plusieurs jours (souvent une semaine).

L'efficacit6 de traitement de l'eau us6e municipale est pr6sent6e au Tableau 3.5. La phase

d'acclimatation de la biomasse du BRM a dur6 9 jours. Aprds I'acclimatation, le BRM a 6t6

aliment6 par I'effluent municipal (100%(v/v)) artificiellement contamin6 par le BPA, d 1 mg.L-1.

Tableau 3.5 Efficacit6 de traitement lorsque le bior6acteur est aliment6 par 100o/o (v/v) d'effluent municipal
artif iciellement contamin6 par 1.0 mg.L-' de BPA

Paramdtres aprds traitement

DCO (ms.L-1)

BPA (mg.L-1)

trl-tlH+ (mg.L-1)

p-po+(mg.L-1)

MES (mg.L-1)

pH

BPA r6siduel (mg.L-')

9 , 7  - 2 7 , 1

< 0,001

0,08 - 3,5

o , 1 7  - 2 , 5

0 ,001 0 ,0

7.0 t  0.5

< 0.001

Taux d'6limination

DCO (%)

BPA (%)

N-NH+ (%)

P-Po+(%)

MES (%)

94,6 - 98,6

> 98,9

95,6 + 3,9

51,7 t29,2

100 t  0,0

3.2.2 Acclimatation du BRM aux eaux us6es r6elles de type municipal

Une exposition graduelle de la biomasse du BRM aux eaux us6es r6elles de type municipal a

6t6 effectu6e. La phase d'exposition graduelle a dur6e 9 jours. L'6volution de la DCO en

fonction du ratio EUM/ES impos6 est pr6sent6e d la Figure 3.7. Lors de l'acclimatation d

l'effluent r6el, le passage d un ratio sup6rieur s'effectuait lorsque la concentration de DCO d la

sortie du BRM 6tait faible (DCO< 30mg.L-1). Un taux d'6limination de la DCO de plus de 96% a

6t6 enregistr6 au cours de chaque s6rie d'essai consistant d imposer diff6rents ratio EUM/ES

(2517 5, 50/50 et 7 5125 (viv)).
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Figure 3.7 Evolution de la DCO i I'entr6e et la sortie du BRM, en fonction des ratios (EUM/ES (v/v))

3.2.3 Performances 6puratrices du BRM lors du traitement des eaux us6es
r6elles de type municipal

Aprds l'6tape d'acclimatation, le BRM a 6t6 aliment6 par 100% (v/v) d'eaux r6siduaires

municipales artificiellement contamin6es par 1 mg.L-' de BPA. Les Figures 3.8 et 3.9 indiquent

respectivement les performances d'6limination de la DCO et du BPA. Le suivi du BRM a dur6

une trentaine de jours. Au cours de cette p6riode, la concentration r6siduelle de DCO a la sortie

du BRM a fluctu6e entre 9,7 et 27,1mg.L-1, comparativement d des concentrations initiales

comprises entre 81,9 et 791 mg.L-t (mesur6es dans l'effluent initial). Ainsi, un taux d'abattement

de DCO compris entre 94,6 et 98,6% a 6t6 enregistr6. Les concentrations de DCO observdes d

la sortie du BRM sont sensiblement du m€me ordre de grandeur que celui observ6 pendant le

traitement d'effluent synth6tique (s 30 mg.L-1). Les concentrations r6siduelles de BPA ont

simultan6ment 6t6 m6sur6es. Une 6limination quasi totale du BPA a 6t6 enregistr6e (> 98.9%),

avec des concentrations r6siduelles majoritairement en dessous de la limite de d6tection (limite

de d6tection de BPA = 0.001 mg.L").
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Par ailleurs, les performances du systdme pour l'6limination de P-POa, N-NH4 et MES ont 6t6

6valu6es. Un taux d'abattement de 95,6 + 3,86% de N-NH+ a 6t6 enregistr6, alors que

51,7 + 29,2o/o d'abattement de P-PO a a 6t6 mesur6. L'6limination de MES 6tait totale.
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Figure 3.8 Evolution de la DCO a I 'entr6e et la sortie du BRM lorsque celui-ci est aliment6 par 100% (v/v)
d'effluent r6el artif iciellement contamin6 par 1.0 mg.L'l de BPA
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Figure 3.9 Evolution du BPA i I'entr6e et la sortie du BRM lorsque celui-ci est aliment6 par 100% (v/v)
d'effluent r6el artificiellement contamin6 par 1.0 mg.L't de BPA

3.3 Gonclusion

Ce chapitre d6montre les performances du BRM equipe d'une membrane d fibres creuses pour

l'6limination du BPA. Le BPA est 6limin6 de fagon trds significative (abattement > 98%) dans un

effluent synthetique dont la concentration initiale de DCO fluctue entre 400 et 2 000 mg.L-1. Les

concentrations r6siduelles de BPA enregistr6es dans la l iqueur mixte (0,004a 0,017 mg.L-1)

sont rest6es similaires d celles observ6es d la sortie du BRM (0,0023 et 0,0126 mg.L-1),

indiquant que le BPA ne s'accumule pas dans la boue du BRM, mais qu'il est oxyd6 par les

bact6ries. La d6tection des deux principaux m6tabolites du BPA indique que le BPA est

biod6grade dans les boues du BRM. Les m6tabolites form6s sont ensuite oxyd6s ou adsorb6s

ou volatilis6s. ll serait int6ressant de comprendre le devenir des m6tabolites form6s. La

concentration initiale de BPA a un effet sur les performances globales d'abattement de la DCO.

La concentration seuil de BPA a partir de laquelle on a des effets observables est d'environ

5,0 mg.L-1, soit une charge volumique de 21,6 g BPA.m-3.jr t. La diminution du TRH de 5,5 d 3 h

n'a pas d'influence significative sur les performances d'abattement de la DCO dans le BRM. Le

BRM est jug6 efficace pour 6liminer I'azote ammoniacal (taux d'abattement > 99% de N-NHa),
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alors que 60% de phosphore (P-PO4) est simultan6ment 6limin6. Les essais d'application d un

effluent r6el contamin6 par le BPA confirment les taux d'abattement 6lev6s de la DCO (94,6 et

98,6%). En effet, les concentrations de DCO d la sortie du BRM 6taient faibles et sensiblement

identiques d celles enregistr6es lors du traitement d'effluent synth6tique (s 30 mg.L"). Toutefois,

une p6riode pr6alable d'adaptation d'environ 9 jours a 6t6 n6cessaire pour permettre d'atteindre

les conditions de stabilit6 du BRM. Une 6limination quasi{otale du BPA a 6t6 observ6e (>

98,9%). Les abattements de la matidre inorganique 6taient de 95,6 + 3,86% pour N-NHa et de

51,7 + 29,2o/o pour P-POa.
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4 MODELISATION DU PROCESSUS D'ELIMINATION DU BPA
DANS LE BRM

Dans les systdmes de boues activ6es, les m6canismes majeurs possibles pouvant 6tre

impliqu6s dans le processus d'6limination des micropolluants sont I'adsorption, la

biod6gradation et la volatilisation. L'adsorption est le processus au cours duquel des mol6cules

d'un fluide (gaz ou liquide), appel6es adsorbats, viennent se fixer sur un solide (adsorbant).

L'adsorption peut 6tre de type physique (physiadsorption) ou de type chimique (chimie-sorption).

La biod6gradation est le processus au cours duquel des mol6cules d'un fluide sont oxyd6es ou

biotransform6es par des microorganismes. La biod6gradation gdndre souvent des m6tabolites

qui ne sont pas toujours totalement oxyd6s. Les processus d'adsorption et de biod6gradation

sont 6tudi6s dans ce chapitre. En effet, le fait de travailler avec des 6ges de boues (0) et des

concentrations de biomasse plus 6lev6s, oblige d r66valuer certains paramdtres cin6tiques des

processus d'adsorption et de biod6gradation afin d'int6grer : l) une accessibilit6 plus facile du

substrat aux sites actifs due d une r6duction des limitations au transfert induite par la pr6sence

d'organismes peu flocul6s, ii) une hydrolyse intensifi6e des macromol6cules (retenues par la

membrane) et dont le temps de s6jour est identique d celui de la fraction particulaire, iii) une

composition de la biomasse sp6cifique (Grasmick et a|.,2009). Des moddles math6matiques ont

6t6 utilis6s pour d6terminer les paramdtres cin6tiques des processus d'adsorption et de

biod6gradation du BPA dans le BRM.

4.1 Mod6lisation du processus d'adsorption du BPA dans le BRM

4.1.1 Adsorption physicochimique et bio-adsorption

Premidrement, les essais d'adsorption ont 6t6 r6alis6s d la fois sur des boues activ6es et des

boues inactiv6es afin de distinguer l'adsorption physico-chimique de la biosorption. Par la suite,

les essais ont 6t6 r6alis6s sur des boues inactiv6es afin d'isoler le processus d'adsorption

physico-chimique du BPA sur la boue. L'inactivation des boues a 6t6 effectu6e chimiquement

par ajout de 1,0mL HgSOa (2Og.L-1) dans 200mL de boues activ6es. L'6volution des

concentrations r6siduelles de BPA au cours du temps dans la phase liquide des boues

(concentrations initiales de BPA de 5 mg.L-1 et 10 mg.L-l) est pr6sent6e dans les Figures 4.1 et

4.2. Des essais contrOles en absence de boues ont simultan6ment 6t6 r6alis6s. D'aprds les

r6sultats obtenus sur les contrOles, le BPA ne disparait pas par volatilisation. Les r6sultats
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obtenus au cours des essais sur les boues inactiv6es indiquent que l'6volution de la

concentration r6siduelle de BPA dans la phase liquide des boues, peut €tre fractionn6e en 3

6tapes principales. La premidre 6tape est caract6ris6e par une diminution rapide des

concentrations r6siduelles de BPA. Cette 6tape couvre les trente premidres minutes de contact

entre le BPA et la boue. La pente de la courbe d'6volution des concentrations de BPA est

relativement 6lev6e au cours de cette premidre 6tape. La seconde 6tape est caract6ris6e par

une diminution graduelle et lente de la concentration r6siduelle de BPA (de la trentidme minute

aux deux premidres heures de contact). Ensuite, on observe une troisidme 6tape au cours de

laquelle l'6volution de la concentration de BPA est pseudo stationnaire (d partir de 2 h).

Concernant les essais r6alis6s sur des boues activ6es, les r6sultats ont indiqu6 qu'il existe

6galement trois 6tapes principales, dont la premidre est une diminution rapide, suivie d'une

diminution graduelle et lente de la concentration r6siduelle de BPA et enfin une diminution

encore plus lente des concentrations r6siduelles de BPA dans la phase liquide des boues. On

en d6duit que les deux premidres heures de contact correspondent une adsorption physico-

chimique du BPA sur la boue, tandis que la phase subs6quente correspond d une biosorption

du BPA. ll est 6galement int6ressant de remarquer que la cin6tique d'adsorption est trds

prononc6e au cours des trente premidres minutes. En effet, environ 69% de la concentration

initiale de BPA est adsorb6e au cours des trente premidres minutes. L'adsorption du BPA est un

processus important, inh6rent d la future biod6gradation de ce polluant. L'6quilibre du processus

d'adsorption est atteint au bout de 2 h de temps de contact. Alors que Chen et al. (2008) ont

rapport6 un temps d'6quilibre de 30 min lors de I'adsorption du BPA dans la boue du BRM,

certains auteurs tels que Clara et al. (2002) rapportent que l'6quilibre d'adsorption est atteint au

bout de 2h dans le BAC.
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ajout de 5 mg.L-' de BPA
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Figure 4.2 Evolution de la concentration de BPA dans la phase liquide de boue activ6e et inactiv6e apris
ajout de 10 mg.L-l de BPA

Des essais suppl6mentaires ont 6t6 effectu6s pour v6rifier si le BPA est adsorb6 ou non a la

surface de la membrane lors de la filtration. Pour ce faire, la boue a 6t6 retir6e du BRM et

le r6acteur a 6t6 rempli d'eau distill6e, et aliment6 par de I'eau distill6e contamin6e par le BPA d

1,0 mg.L-1. De I'air est inject6 sous et d I'int6rieur des fibres de la membrane. La concentration

r6siduelle de BPA a 6t6 suivie dans le temps. D'aprds le Tableau 4.1, tl est possible d'observer

que 10o/o d 2Qo/o de la concentration initiale de BPA est 6limin6e lors de la filtration

membranaire. L'6limination de BPA pourrait 6tre attribu6e d une adsorption sur la surface de la

membrane eUou une 6limination par stripage d0 d l'a6ration (Chen et a1.,2008).
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Tableau 4.1 Goncentrations r6siduelles de BPA lors de la filtration membranaire en absence de boues dans le
BRM

Temps
(h)

IBPAI a I'entr6e du BRM
(ms.L-')

IBPAI a la sortie du BRM
(dans le filtrat) (mg.L t)

Abattement
(Y"l

1 2

1 2

1 8

0,0

2,0

3,0

5,0

0,835

0,806

0,771

0,868

0,705

0,681

0,709

Moyenne residuelle 0,820 r 0,041 0,698 r 0,015 14,0 r  3,5

4.1.2 lsothermes d'adsorption

Les donn6es experimentales des essais d'adsorption ont 6te reli6es a des modeles

math6matiques d'isothermes afin de caract6riser le processus d'adsorption et de d6terminer les

paramdtres inh6rents tels que la capacit6 d'adsorption maximale (q'n) et I'enthalpie du processus

d'adsorption. Les isothermes d'adsorption pr6sentent l'6volution des concentrations r6siduelles

d'adsorbat (BPA) en solution. Diff6rentes concentrations d'6quilibre du BPA ont ete atteintes

pour diffdrentes concentrations initiales de BPA (0,5-18,2mg.L-1) dans une m6me masse de

boue (1Sg.L-t).Le pH a 6t6 mesur6 au d6but et d la fin de chaque essai. Le pH 6tait de

7,0 t 0,5 et la temp6rature a 6t6 maintenue autour de 22 + 0,5 oC.

Le Tableau 4.2 pr6sente les r6sultats des capacit6s d'adsorption pour diff6rentes concentrations

initiales de BPA, aprds un temps de contact de 2 h. La capacit6 d'adsorption diminue avec

I'augmentation de la concentration initiale de BPA. Cependant, la saturation n'a pas 6t6 atteinte

dans la gamme de concentrations test6e.
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Tableau 4.2 Evolution de la capacit6 d'adsorption du BPA dans la boue du BRM en fonction de la
concentration initiale de BPA en phase liquide

IBPAIi
en phase liquide

(Ca, mg.L-1)

IBPAI e l'6quilibre
en phase liquide

(C", mg.L-l)

Fraction
adsorb6e

(Y.l

0,45

0,91

1 ,82

4,74

9,47

13,67

18,22

0,07

0 , 1 3

0,39

1,09

2,27

3,45

5,37

84,4

85,7

78,6

77,0

76,0

74,8

70,5

Le coefficient de distribution de phase Log (Ko) varie entre 2,00 et 2,75 L.kg'' MES. Clara ef a/.

(2004b) ont obtenu des r6sultats similaires (1,89 L.kg-1 MES < log (Ke) < 2,41L.kg-1 MES). Chen

et al. (2008) ont rapport6 des valeurs de log (Ke) du meme ordre de grandeur, comprises entre

2,00 et 2,75 L.kg-1 MES, pour I'adsorption du BPA sur des boues d'un BRM aliment6 par des

eaux us6es municipales. Les travaux de Zhao et al. (2008) rapportent un log Ke molen de 2,56

L.kg-1 MES pour l'adsorption du BPA sur des boues d'un BAC, aliment6 par un effluent dont la

concentration en BPA est comprise entre 20 et 100 Ug.L-1, et le pH = 7.

Th6oriquement, les substances ayant des valeurs de log (Ke) sup6rieures d 2, sont des

compos6s dont I'adsorption est consid6r6e non n6gligeable (Delgado, 2009). Au vu du Log (Ks)

obtenu dans notre 6tude, il est d6duit que l'adsorption du BPA sur la boue du BRM pourrait 6tre

consid6r6e non n6gligeable, sans pour autant 6tre le m6canisme principal d'6limination du BPA.

L'adsorption pourrait influencer les performances d'un processus tel que la biod6gradation

(Bekbolet et al., 1999). Deux moddles math6matiques ont 6t6 utilis6s pour relier les donn6es

exp6rimentales de I'adsorption d temp6rature constante (isothermes). ll s'agit des moddles de

Freundlich et Langmuir. L'isotherme de Freundlich est d6crite par l'6quation 22.

Equation 22. Lnq" = LnKo +!LnC"
n

Dans cette 6quation, q. (mg.g-1) est la quantit6 de BPA adsorb6e sur la boue i l'6quilibre, C"

(mg.L-t) est la concentration r6siduelle de BPA en phase liquide dr l'6quilibre, K, (rs'-"n.g-11'/n; est

la constante de Freundlich et n I'exposant de Freundlich. Kr est li6 d la capacit6 d'adsorption,

tandis que n d6crit I'intensit6 d'adsorption.
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Les valeurs de n et Kr sont obtenues a partir de la pente et l'ordonn6 d I'origine de la

repr6sentation graphique de Ln (q")en fonction de Ln (Ce), respectivement (Figure 4.3).

-0'5

O Valeur experimentale

- Regression Lineaire

lnq": 0,81891nC 
" 
- 1,4666

R2:0,995

-1,0 -0,5 0,0
lnC.(mg.L-r)

Figure 4.3 D6termination graphique des constantes de l '6guation de Freundlich

Le moddle de Freundlich a 6t6 largement adopt6 pour caract6riser I'adsorption des polluants

organiques (Jianlong et a1.,2000; Clara et al., 2004b). L'6quation de Freundlich est valide pour

l'adsorption sur des surfaces h6t6rogdnes, comme c'est le cas des flocs de boues activ6es qui

comportent aussi diff6rents sites d'adsorption (Huang et Sedlak, 2001).

L'exposant de Freundlich n > 1 indique que l'adsorbat est faiblement li6 d I'adsorbant. Ce qui se

caract6rise par une faible variation de l'6nergie libre d'adsorption. L'exposant n < 1 indique que

la majorit6 d'adsorbats fix6s sur l'adsorbant am6liore les 6nergies libres pour les adsorptions d

venir. L'exposant de Freundlich d6termin6 dans cette 6tude est n = 1,22. Cette valeur de n

signifie que le BPA se lie faiblement d la boue du BRM, avec une variation d'6nergie libre

d'adsorption trds faible. Des tests compl6mentaires (tests thermodynamiques) ont 6t6 effectu6s

pour 6valuer les variations d'6nergies libres au cours de l'adsorption du BPA. Les r6sultats des

tests thermodynamiques sont pr6sentes plus loin. Log (Kr) obtenu dans cette 6tude est de -

0.637.

0'0

-1'0

Q -r,s
|ri

.1 _2,0
a0
ch
E -z,s

E _3,0

-3r5

-4'0
2'01r51'00'5-l'5-2r0- t (-3'0
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Cette valeur est proche de celle rapport6e par Clara et al. (200ab) (log Kp = -0,614), pour

I'adsorption du BPA sur des boues de station d'6puration municipale de type boue activ6e (F/M

= 0,01 kg DBO.kg-1 tUeS.lr 11. Les concentrations de boues 6taient de 1, 3, 5 et 7 g MES.L-1. Ces

auteurs ont effectu6 leurs exp6riences en mode batch, avec des concentrations initiales de BPA

comprises entre 0,1 et 10 mg.L-l, et un pH=7.

L'isotherme de Langmuir est d6crite par l'6quation 23.

Equation 23.

Dans cette 6quation, q" (mg.g-t) est la quantit6 de BPA adsorb6e sur la boue d l'6quilibre, C"

(mg.L-t) est la concentration r6siduelle de BPA a l'6quilibre dans la phase liquide de la boue, Kr-

(t-.si1 et b (L.mg-1) repr6sentent des constantes de Langmuir. La constance b est li6e d

I'enthalpie du processus d'adsorption.

L'isotherme d'adsorption de Langmuir est valable pour une adsorption monocouche sur une

surface comportant un nombre limit6 de sites d'adsorption, identiques. L'isotherme de Langmuir

est caract6ris6e par une r6partition homogdne de l'6nergie d'adsorption. C'est une fonction

homographique, et I'inverse d'une fonction homographique est une droite. La r6organisation de

l'6quation 23, conduit donc d une forme lin6aris6e de l'6quation de Langmuir (6quation 24):

K, .C
Q ^ = 4

l +bC"

c"  b  I
- = - V ^

Q "  K r . '  K L
Equation 24.

Les valeurs de Ks et b sont obtenues d partir de la pente et l'ordonn6e d l'origine de la

repr6sentation graphique de 1/qe en fonction de 1/Ce, respectivement (Figure 4.4).
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Figure 4.4 D6termination graphique des constantes de l '6quation de Langmuir

Les valeurs de Kr- et b d6termin6es dans cette 6tude sont: K1 = 0,370 L.g-1 et b = Q,444 mg.L-1.

La concentration maximale de BPA (q,) capable d'6tre adsorb6e sur les boues du BRM est

d6termin6e en calculant le rapport Ku/b. La valeur de q, est de 0,833 mg.g-t. A partir de

l'isotherme de Langmuir, il peut 6tre possible de d6finir une constante adimensionnelle (R1), qui

tient compte du facteur de s6paration des paramdtres d'6quilibre. Cette constante

adimensionnelle permet de pr6dire si I'adsorption est favorable ou non (Gao ef al., 2009;

Shokoohi et a\.,2009). Rs est d6finie par l'6quation 25.

Equation 25. Rr=
l+bCo

Lorsque Rl> 1, I'adsorption n'est pas favorable, alors qu'il est favorable lorsque Rl se situe entre

0 et 1 (0 <RL <1). Pour une valeur de Rr trds proche de 0.0, I'adsorption est consid6r6e comme

irr6versible. L'adsorption est lin6aire lorsque Rr_ est 6gale a 1,0 (Langmuir, 1918; Gao et al.,

2009; Shokoohi et a1.,2009). La valeur de R1 = 0,11 enregistr6e indique que l 'adsorption du

BPA est favorable dans les conditions exp6rimentales fix6es. Les coefficients des 6quations de

Langmuir et de Freundlich sont r6sum6s au Tableau 4.3. Des coefficients de corr6lation trds

6lev6s (R2 = 0,995 pour le moddle de Freundlich et R2 = 0,990 pour le moddle de Langmuir) ont

6t6 enregistr6s. Les valeurs de p dans les deux cas sont inf6rieures a 0,0001.
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On en deduit que les deux moddles d6crivent bien I'adsorption du BPA dans les conditions

exp6rimentales fix6es (Figure 4.5).

Tableau 4.3 Paramitres des isothermes de Langmuir et Freundlich

lsothermes Equations Paramitres R2

Langmuir q'  (mg.g- t )

b  ( L  m g i )

xL (L.g-1)

Rr

0,833

0,444

0,370

0 , 1 1 0

0,990
K,,C"

( t ,  - -

l+bC"

Freundlich kr ( rg t - t 'n  .g - t .L t 'n )

logXt

0,231

-0,637

1,22

0,819

0,995q, = ktC)''
n

- 1
n

O Takur
trp6rime ntalr

- Frcundlich

r r r  l l n g p i u p

lro

019

0r8

0ri
2,
H 0.6
E
a, 0,5

:! o.r
sv 

or3

0;

0o l

0,0
3

C'e1mg.L'l;

Figure 4.5 lsothermes d'adsorption du BPA sur la boue inactiv6e en provenance du BRM

Aucune diff6rence significative n'a 6te observ6e entre I'adsorption du BPA sur les boues du

BRM et les r6sultats que rapporte la litt6rature concernant I'adsorption du BPA sur les boues de
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BAC (Clara et al., 2004b; Zhao et al., 2008). Les petites tailles des flocs (10-100 pm de

diamdtre) (Zhang et a1.,1997) et la composition bien sp6cifique des boues du BRM (li6e d I'ige

des boues, d I'a6ration, etc.), ne semble pas avoir des effets significatifs sur les paramdtres

d'adsorption telle que la surface sp6cifique d'adsorption. L'adsorption du BPA sur les boues de

BRM serait donc assez semblable A celle observ6e dans les boues de BAC et ce, malgr6 les

caract6ristiques diff6rentes des deux types de boues. Des resultats similaires ont 6t6 rapport6s

par Chen et al. (2008), lors d'une 6tude comparative de I'adsorption du BPA sur des boues de

BRM et des boues issues d'un BAC.

4.1.3 Etude de la cin6tique d'adsorption

La cin6tique du processus d'adsorption du BPA sur les boues du BRM est 6tudi6e dans cette

section. Les donn6es exp6rimentales relatives d la variation de concentrations de BPA

adsorb6es au cours du temps ont 6t6 mod6lis6es. Les moddles de pseudo-ordre 1, de pseudo-

ordre 2 et d'Elovich ont 6t6 test6s. Les paramdtres cin6tiques de ces moddles ont 6t6

d6termin6s en utilisant le logiciel Excel.

Le moddle cin6tique d'adsorption de pseudo-ordre 1 est d6crit par l'6quation 26 (Largergren,

1898; Bhattacharya et Venkobachar, 1984):

*=k ' ( q " -q ' )Equation 26.

Dans l'6quation ci-dessus, k1 repr6sente la constante cin6tique de pseudo-ordre 1 (min-1), q"

(mg.g-t) est la quantit6 de BPA adsorb6e d l'6quilibre, et q1 (mg.g-') est la quantit6 de BPA

adsorb6e d un instant t quelconque. Le moddle cin6tique de pseudo-ordre 1 est bas6 sur

I'hypothdse que la vitesse d'adsorption est proportionnelle au nombre de sites d'adsorption

d ispon ib le .En in t6gran t l ' 6qua t ion26dpar t i rdes l im i tes te l lesqueg t=0d t=0€ tq ,=q1d t= t ,

on obtient l'dquation 27 decrite comme suit (Ho et Mckay, 1999):

Equation 27. In(q" - q,) =lnq" - kJ

Les valeurs de k1 et q" sont obtenues d partir de la pente et l'ordonn6e d l'origine de la

repr6sentation graphique de In (q"-qr) en fonction de t, respectivement.

Le moddle cin6tique d'adsorption de pseudo-ordre 2 est d6crit par l'6quation 28 (Ho et McKay,

1ee9):
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Equation 28.
dq,

dt
= kr(Q" - q,)'

Dans l'6quation ci dessus, k, (g.mg-t.g-1) est la constante cin6tique de pseudo-ordre 2 , g" (mg.g-
1) est la quantit6 de BPA adsorb6e d l'6quilibre, €t gr(mg.g-t) est la quantit6 de BPA adsorb6e d

un instant t quelconque. Aprds une int6gration et un r6arrangement d partir des limites telles

Que: e1= 0 d f = 0 et et= etdt= t, on obtient l '6quation 29 d6crite comme suit:

Equation 29.
t I l

- L  _ t
. l '

Q, KzQ" q"

Les valeurs de k2 et q" sont obtenues d partir de l'ordonn6e d l'origine et la pente de la

repr6sentation graphique de Vql en fonction de t, respectivement.

Le troisidme moddle test6 dans cette 6tude est le moddle d'Elovich (Low, 1960). Ce moddle est

d6crit par l'6quation suivante (6quation 30):

Dans l'6quation ci-dessus, Q1 est la quantit6 de BPA adsorb6e sur les boues d un instant t

quelconque; a et q sont des constantes; la constante a est li6e d la vitesse initiale d'adsorption.

Aprdsune in t6gra t ione tunr6ar rangementdpar t i rdes l im i tes te l lesqueg t=0d t=0e tq1=q1d

t = t, on obtient l'6quation 31 suivante:

Equation 30.

Equation 31.

Si une quantit6 (go) est

boue, alors l'6quation 31

Equation 32.

dq, - ae-oQ,
dt

I
Q,  =: ln( l+aat)

d

adsorb6e instantan6ment lorsque le BPA est mis en contact avec la

donne aprds int6gration l'6quation 32:

q, =llo(oat + eoqo)
d,

Les paramdtres des diff6rents moddles cin6tiques sont r6sum6s dans le Tableau 4.4 et la

Figure 4.6 pr6sente les repr6sentations graphiques des diff6rents moddles cin6tiques test6s. Le

choix du moddle d6crivant le mieux la cin6tique d'adsorption du BPA s'est fait selon I'analyse

des valeurs des coefficients de corr6lation (R2) et des valeurs p. Les coefficients de corr6lation

R2 sont trds 6lev6s pour les moddles cin6tiques de pseudo-ordre 2 (R2 = 0,983) et d'Elovich (R2

= 0,989). L'estimation de la quantit6 de BPA adsorb6e d l'6quilibre (getneo =Q,1320 mg.g-t) selon

le moddle cin6tique de pseudo-ordre 2, n'est pas 6quivalent d sa valeur exp6rimentale (q" =
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0,1002 mg.g-'). Par contre, l'estimation de q" selon le moddle cin6tique d'Elovich (ge Eovicn =

0,1024 mg.g-') est trds proche de la valeur exp6rimentale de g" (Q" = 0,1002 mg.g-l). Une trds

faible quantit6 de BPA est adsorb6e instantan6ment lorsque le BPA est mis en contact avec la

boue (qe= 0,0013 mg.g-t). La quantit6 qo repr6sente 1 ,2o/o de la quantit6 totale de BPA adsorb6e

d l '6quil ibre. La valeur de la constante cin6tiqu€ kz est de 0,194 g.mg-1.min-1.

Tableau 4.4 Paramdtres cin6tiques d'adsorption

Equations Paramitres Valeurs R2

Pseudo-ordre 1 q"{ms.s't)

( lmin')

0,1  09

0,032

0,926do,

i :k r (q, -at )

Pseudo-ordre 2 q"{ms.e-t)

fr,  {9 mgt.min t)#: kz(q" -  et)2

o,132

0,194

0,983

Elovich a (g.mg- ' )

a (mg.g-1.min-1)

go {mo.o-')
+ = ae-dQt
d"t

24,99

0,004

0,0013

0,989
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Figure4.6 Gomparaison de diff6rents moddles cin6tiques (pseudo-ordre 1, pseudo-ordre 2 et Elovich) pour
l '6limination du BPA

4.1.4 D6termination des paramdtres thermodynamiques d'adsorption

Afin de savoir si I'adsorption de BPA est un processus spontan6 ou non, les paramdtres

thermodynamiques tels que les variations d'6nergie libre de Gibbs (A"oGo), d'enthalpie

d'adsorption (AadHo) et d'entropie d'adsorption (A"6Se) ont 6te d6termin6s.

La variation d'6nergie libre (A"6Gs) est calcul6e d partir de l'6quation 33:

Equation 33. L*Gu : -RT lnKD

Dans l'6quation ci-dessus, R est la constante des gaz (8,314 J.mol-1.K-1), T est la temp6rature

(oK), et ft (L/g) est le coefficient sp6cifique d'adsorption (coefficient de distribution de phase).

La relation entre A"aGo, A"oHo €t AaoSo est d6crite par l'6quation 34:

Equation 34. LooGo = LoaHo -TLodSo

L'6quation (34) pourrait 6tre r66crite comme suit (6quation 35):

6' o.og
!r
a

H 0,06

0,04

t t t t t t t '

o Valeur exp6rimentale

- - - -Modele Pseudo-ordre I

- Modele Pseudo-ordre 2

---om6dl lsd 'Elovich
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Equation 35. lnKo =
AorSo L*Ho

RT

A"aHo, AroSo sont d6termin6es d partir de la pente et I'ordonn6e d I'origine de la repr6sentation

graphique de Ln (Kp) en fonction de 1lT, respectivement.

Les essais d'adsorption ont 6t6 r6alis6s d diff6rentes temp6ratures allant de 293oK a 313oK.

Pour chaque temp6rature, d concentration de BPA fix6e, le coefficient Ke est d6termin6 et la

variation d'6nergie libre est deduite. Les valeurs des diff6rents paramdtres thermodynamiques

sont r6sum6es au Tableau 4.5. La variation d'6nergie libre est n6gative pour chaque

temp6rature, indiquant que I'adsorption est un processus spontan6 (Atkins et De Paula, 2010).

Ce r6suftat est en accord avec la valeur de qo d6termin6e d partir du moddle cin6tique d'Elovich.

La variation d'6nergie libre diminue lorsque la temp6rature diminue, ce qui indique que

I'adsorption du BPA est favorable d basses temp6ratures. La variation d'enthalpie est n6gative

(A"oHo = -82.121 kJ.mol{), indiquant que l'adsorption du BPA est exothermique. La variation

d'enthalpie est relativement faible (A"aHo < 200 kJ.mol-1). Ce r6sultat indique que I'adsorption est
principalement due d de faibles interactions entre le BPA et la boue. Ces interactions sont de

type Van Der Waals ou 6lectrostatiques. L'adsorption du BPA sur les boues du BRM est donc

un processus de type physique. Ce quifavorise la biodisponibilit6 du BPA.

Tableau 4.5 Paramdtres thermodynamiques d'adsorption du BPA sur les boues de BRM i diff6rentes
temp5ratures

Temperature
("K)

Ko AaaGo
(kJ.mol-1)

A"oHo
(kJ.mol-1)

A"oSo
(kJ.mol-r.K-11

303

3 1 3

1 9 , 1 9

3,315

2,260

-7,197

-3 ,019

-2,120

-82,121
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4.2 Mod6lisation du processus de biod6gradation du BPA dans le
BRM

4.2.1 Gin6tique de biodegradation du BPA

La biod6gradabilit6 du BPA a d6jd 6t6 rapport6e dans la litt6rature (Lobos et al., 1992; Spivack

et a|.,1994; Staples et a|.,1998). La cin6tique du processus de biod6gradation a 6t6 6tudi6e en

fixant la concentration initiale de BPA d 1 mg.L-l. La concentration r6siduelle totale de BPA dans

la liqueur de boue a 6t6 suivie dans le temps. Cette concentration r6siduelle inclue le BPA

r6siduel adsorb6 dans la boue et le BPA r6siduel en phase liquide. Des moddles cin6tiques

d'ordre 1 et d'ordre 2 ont 6t6 test6s.

Le moddle cin6tique d'ordre 1 est d6crit par l'6quation 36:

# = -krc,Equation 36.

Dans l'6quation ci-dessus, k1 (h-1) repr6sente la constante cin6tique d'ordre 1, C1(mg.L-1) est la

concentration r6siduelle totale de BPA dans la liqueur de boue d un instant t quelconque.

Aprdsune in t6gra t ionetunr6ar rangementdpar t i rdes l im i tes te l lesqueCr=Codf=0etCr=g

d f = f, on obtient l'6quation 37 suivante:

Equation 37. L n C , - L n C o = - 7 1 1 7

La valeur de kr est obtenue d partir de la pente de la repr6sentation graphique de Ln (Q)-Ln (Ce)

en fonction de t (Figure 4.7).

118



0

-1
I

temps{h}

\s)
\.

"trr".

_ \ .
L u C - L n { 6  *  - I , l 3 " l 3 t

Re = 0.9-6

r1

* = -krC?

$ "l'rlcur exgr"tiurenrrle -  Segre", r ion Lin ie i rc

- t  . l

-5

-6

Figure 4.7 D6termination graphique des paramdtres cin6tiques selon le moddle d'ordre 1

Le moddle cin6tique d'ordre 2 est d6crit par l '6quation 38:

Equation 38.

Dans l '6quation ci-dessus, k2 (L.mg.h-1) represente la constante cin6tique d'ordre 2, C1(mg.L'1)

est la concentration r6siduelle de BPA dans la l iqueur de boue d un instant t quelconque.

Aprdsune in t6gra t ione tunr6ar rangementdpar t i rdes l im i tes te l lesqueCr=Codt=0e tCr=Cr

a t = t, on obtient l '6quation 39:

l l = kztEquat ion 39.
C, Co

La valeur de kz est obtenue d partir de la pente de la repr6sentation graphique de 1/Cr1/Co en

fonction de t (Figure 4.8).
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Figure 4.8 D6termination graphique des paramdtres cin6tiques selon le modLile d'ordre 2

Les parametres des moddles cin6tiques sont r6sum6s au Tableau 4.6 et la Figure 4.9

pr6sente les repr6sentations graphiques des moddles cin6tiques test6s. Le choix du moddle

d6crivant le mieux la cin6tique de biod6gradation du BPA s'est fait selon l 'analyse des valeurs

des coefficients de corr6lation (n2; et des valeurs p. Le coefficient de corr6lation obtenu pour le

moddle cin6tique d'ordre 1 est R2 = 0,976, tandis que pour le moddle d'ordre 2, le coefficient R2

= 0,904. Selon les valeurs des coefficients de corr6lation, la cin6tique de biodegradation du BPA

est d6crite d 97,60/0 par le modele cin6tique d'ordre 1, et d 90,4o/o par le moddle cin6tique

d'ordre 2. Les valeurs p associ6es (p <0,0001) indiquent par ail leurs une bonne signification

statistique de ces r6sultats. La cin6tique de biod6gradation du BPA est mieux d6crite par le

modele cin6tique d'ordre 1, avec une constante cin6tique k1= 1,134 h-1' La valeur de kr est

largement sup6rieure aux valeurs rapportees par certains auteurs tels que Urase et Kikuta

(2005) pour la biod6gradation du BPA (concentration init iale de BPA= 100 pg.L1) dans des

boues non acclimat6es de BAC, dt 2,5g MES.L1. En effet, ces auteurs ont rapporte que la

cin6tique de biod6gradation du BPA dans des boues activ6es (non acclimat6es) est d'ordre 1,

avec une constante cin6tique variant entre 0,028 et 0,225 h'. Une 6tude r6cente de Zhao et

al.(2008), effectu6e sur des boues acclimat6es de BAC, rapporte que la cin6tique de

biod6gradation du BPA est 6galement d'ordre 1. Ces auteurs indiquent que la constante

cin6tique de biod69radation k1 est 69ale a 0.804 h"1 pour une concentration init iale de

I
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2A1gBPA.L-', une concentration de boue de 2gMES.L-' et un TRS de 25jours. En

comparaison avec les travaux de Urase et Kikuta (2005), on d6duit que l'acclimatation de la

boue a une influence sur la cin6tique de biod6gradation du BPA. La constante cin6tique

d6termin6e dans notre 6tude est sup6rieure d celle d6termin6e par Zhao et al. (2008) en

pr6sence de boues acclimat6es. ll en ressort donc que la biod6gradation du BPA est plus

importante dans les boues de BRM. Malgr6 une concentration initiale de BPA relativement

6lev6e dans notre 6tude (50 fois plus 6lev6e que celle utilis6e dans les travaux de Zhao et al.

(2008)), la constante cin6tique de biod6gradation est plus 6lev6e. Cela pourrait €tre d priori li6

aux fortes concentrations de biomasse dans le BRM.

Tableau 4.6 Paramdtres cin6tiques de biod6gradation

Ordre Equations Paramitres R2

Moddle d'ordre 1 co(mg.L- ' )

( tn')

1 , 3

1,134
0,976

dC, =-kC_
dt

Modele d'ordre 2 co(mg.L- ' )

fr, {L mot.h-t)

1 , 3

1,790
0,904

dCt =-ke
dt
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Figure 4.9 Comparaison de diff6rents modiles cin6tiques (ordre 1 et ordre 2) de biod6gradation du BPA

4.2.2 Effet de la concentration initiale de BPA sur la biod6gradation du BPA

Les performances de biod6gradation ont 6te 6valu6es pour diff6rentes concentrations initiales

de BPA (1 et 5 mg.L-1). La concentration initiale de DCO etait fix6e a 400 mgO2.L-1. La

Figure 4.10 pr6sente l'6volution des concentrations r6siduelles de BPA dans la liqueur mixte

issue du BRM (a 10g MES.L-1).A, bout de 2h de temps de contact, un taux de d6gradation

d'environ 30% est observ6 pour une concentration initiale de BPA de 5 mg.L-1, alors que le taux

de d6gradation observd pour une concentration initiale de BPA de 1 mg.L-1 est nettement

superieur et atteint environ 90 o/o. A 5 mg.L-1, la biod6gradation du BPA est presque totale aprds

un temps de contact d'environ 12h. En comparaison, 4h sont n6cessaires pour la

biod6gradation totale de 1 mg.L-1 de BPA. Dans les deux cas de concentration (1 et 5 mg.L{), la

cin6tique de biod6gradation est bien d6crite par le modele cin6tique d'ordre 1, toutefois la

constante cin6tique pour 5 mg.L-1 de BPA est plus faible,(kr = 0,4436 h-1), compar6 d la valeur

obtenue d 1 mg.L-1 de BPA (kr = 1,134 h-1). Ces r6sultats sont en accord avec la litt6rature

concernant les propri6t6s inhibitrices du BPA.

8.
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Figure4.10 Evolution de la concentration r6siduelle de BPA dans la l iqueur de boue (a. 10 9.MES L'1)
en pr6sence de concentrations init iales de BPA de 1 mg.L-1 et 5 mg.L'l, DCO init iale: 400 mg L-1.

4.2,3 Effet de la concentration initiale de substrat biog6nique sur la
biod6gradation du BPA

Afin d'6valuer I'effet du substrat biog6nique (glucose) sur le taux de biod6gradation du BPA, des

essais ont 6t6 r6alis6s en mode batch, en imposant diff6rentes concentrations initiales de DCO

sur une masse donn6e de biomasse. La DCO etait en majorit6 attribuable d la pr6sence de

glucose. La Figure4.11 presente les 6volutions des concentrations r6siduelles de BPA dans la

liqueur mixte de boue en pr6sence de 1 mg.L-1 de BPA et de diff6rentes concentrations initiales

de DCO (400mgO2.L-1 et200OmgO2.L-1).  On observe sur la Figure4.11que les performances

de d6gradation du BPA sont trds similaires dans les deux cas, avec toutefois un l6ger d6calage.

L'6limination du BPA est quasi totale au bout de 4 h lorsque la DCO initiale est de 400 mgO2.L-1.

En pr6sence d'une DCO initiale de 2 000 mgO2.L-1, une p6riode de 6 h est requise pour

observer une d6gradation quasi totale du BPA. Un taux de degradation sup6rieur d 98% est

atteint au bout de 4 h. On en d6duit que pour les concentrations de DCO 6tudi6es .(400 et

2 000 mgO2.L-1, soit 0,04 et 0,20 gOz.g-1 MVES), la DCO init iale n'a pas d'influence significative

sur les performances et la cin6tique de d6gradation du BPA dans les boues du BRM. ll faut dire

5
i -  {.5-

r t
e r l

= . r-

-
- J
i)-v  t i
I  - : -

F-
I t
a t-

T
V' t 1.5\3
a
. l

?)
a-
t 0,5

0

T2

123



que la DCO (pr6sente sous forme de glucose) est rapidement biod6grad6e et la biomasse n'a

plus d'autre choix que de d6grader les polluants plus difficilement biod6gradables, tels que le

BPA.

-...- [DCO]ind00rlg I --]r' IDCOIin=1000uq L

l14

l12

I

0'6

0'4

0.2

0
4

temps(h)

Figure4.11 Evolution de la concentration de BPA dans la l iqueur de boues issue du BRM, aprds ajout
1 mg BPA L-l et diff6rentes DCO (400 et 2 000 mg.L-1)

4.2.4 Cin6tique de croissance de la biomasse en pr6sence du BPA

Des essais ont 6t6 effectu6s pour mettre en 6vidence l'effet de la concentration de BPA sur la

croissance de la biomasse issue du BRM. Des essais de cin6tique de croissance bact6rienne

ont 6t6 effectu6s en mode batch. Le taux de croissance de la biomasse est d6crit par

l'6quation 40:

Equation 40.

Dans cette 6quation, p (h-t) repr6sente le taux de croissance de la biomasse, k6 (h-1) est le taux

de respiration endogdne et X (g.L-t) est la concentration de biomasse. Le taux de respiration

endogdne de la biomasse du BRM a 6t6 d6termin6 en absence de substrat exogdne et r6sulte

de la consommation des r6sidus cellulaires autochtones pour la formation de biomasse (concept
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de mort g6n6ration), de la consommation d'6nergie de maintenance et de la respiration des

protozoaires (Delgado, 2009). Le taux de respiration endogdne de la biomasse a 6t6 d6termin6

grAce au suivi des concentrations initiales et finales de la biomasse (MVES) au cours des tests.

Le taux de respiration endogdne a 6t6 calcul6 d partir l'6quation 41 ci-dessous:

Dans l'6quation ci-dessus, k6 (h-1) reprdsente le taux de respiration endogdne, X.' (g.L-1) et X,

(g.L-t) sont respectivement, les concentrations initiales et finales. Le taux de respiration

endogdne ko 6tait de 0,124 ja1. Ce taux est relativement faible compte tenu du temps de

r6tention des boues relativement 6lev6 (140 jours).

La cin6tique de croissance de la biomasse a 6t6 6tudi6e pour diff6rentes concentrations initiales

de BPA (0,5, 1 , 2, 5, 10, 15, 20, 25,30; 35 mg.L-1) et le taux de croissance de la biomasse (p)

pour chaque concentration initiale a 6t6 d6termin6. Le taux de croissance p est mesur6 pendant

la phase de croissance exponentielle de la biomasse, selon l6quation 42 ci-dessous:

Equation 41.

Equation 42

r"(9)
ka=

L 2 -  L a

ff-r'x

FmaxS
F r - - z

Kr+S+(;;)

Le moddle math6matique d'Haldane a 6t6 utilis6 pour d6terminer le taux de croissance

bact6rienne. Le moddle d'Haldane est un moddle cin6tique qui prend en compte I'effet inhibiteur

du polluant sur le m6tabolisme bact6rien. Selon le moddle d'Haldane, le taux de croissance

sp6cifique (p) augmente avec la concentration du substrat (relation du type Monod). ll atteint un

pic, puis diminue en fonction de l'effet inhibiteur du substrat. Le moddle d'Haldane est d6crit par

l '6quation 43:

Equation 43.

Dans cette 6quation, U."" (h-1) est le taux de croissance sp6cifique maximum, S (mg.L-1)

repr6sente la concentration du substrat, le coefficient Ks (mg.L-t) est la demi-saturation ou la

constante d'affinit6 du substrat pour lequel p est 6gal d la moiti6 d€ pr"". Ki est le coefficient

d'inhibition du substrat (mg.L-1). L'effet d'un compos6 toxique sur la croissance bact6rienne est

quantifi6 en termes de Ki. ll faut noter que lorsque ( est trds grand, l'6quation d'Haldane se

simplifie pour devenir l'6quation de Monod. Ce qui implique que la biomasse est moins sensible

d I'inhibition du substrat. Les paramdtres de l'6quation d'Haldane sont r6sum6s au Tableau 4.7.

Le coefficient de corr6lation obtenu est R2 = 0,85. Selon Joglekar et May (1987), R2 devrait 6tre
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sup6rieur ou 6gale a 0,80 pour une bonne description d'un moddle. Le coefficient R2 indique que

le moddle d'Haldane d6crit a 85% la croissance bact6rienne en pr6sence du BPA. La valeur du

coefficient d'inhibit ion K, = 11,996 mg.L-1, indiquant que I 'effet d'inhibit ion du BPA sur la

croissance bact6rienne est observ6 d des concentrations avoisinant 1 1,996 mg.L-l.

Tableau 4.7 Paramdtres de croissance de la biomasse selon le moddle d'Haldane

Equatlons Paramitres R2

It."*S
l l  -  -

F -  q 2

K2+S*(K)

l ' 'u*(h-1)

( tmo.t- ' )

(  t ' o . l ' )

0 , 1  1 3

5.77 x10a

11,996

0,85

4.3 Conclusion

L'6tude d'adsorption est un moyen utile pour comprendre le devenir du BPA dans un systdme d

boue activ6e, tel que le BRM. Les r6sultats de l'6tude d6montrent que l'adsorption du BPA sur la

boue du BRM n'est pas un processus n6gligeable et serait une 6tape pr6alable au processus de

biod6gradation. Les isothermes de Langmuir et de Freundlich d6crivent bien l'adsorption du

BPA dans l'intervalle de concentrations 6tudi6es (0,45 a 18,2 mg BPA.L-1). L'application de

L'isotherme de Langmuir a permis de d6terminer une constante KL (0,370 L.g-1) et une capacit6

maximale d'adsorption du BPA sur la boue du BRM (q,n = 0,833 mg.g-t). La cin6tique

d'adsorption est bien d6crite par le moddle d'Elovich. Selon le moddle cin6tique d'Elovich, une

faible quantit6 de BPA (qo = 0,0013 mg.g-t) est adsorb6e instantan6ment lorsque le BPA est mis

en contact avec la boue. La constante cindtique est de O,1g4g.mg-1.min-1. Les tests

thermodynamiques indiquent que la variation d'6nergie libre diminue avec la temp6rature, ce qui

indique que l'adsorption du BPA est favorable aux faibles temp6ratures. La valeur n6gative de

A"oHo G82121 kJ.mol-1) indique que l 'adsorption du BPA sur les boues du BRM est un

processus exothermique d0 d de faibles interactions de type Van Der Waals ou 6lectrostatique.

L'adsorption du BPA sur les boues du BRM est donc un processus de type physique. Ce qui

favorise la biodisponibilit6 du BPA. La quantit6 de BPA adsorb6e sur la boue est d post6riori

biod6grad6e. La biod6gradation du BPA est quasi-totale avec un taux sup6rieur d 98o/o. La

cin6tique de biod6gradation du BPA est d6crite d 97,60/o par le moddle cin6tique d'ordre 1 avec
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une constante cin6tiqu€ k1= 1,134 h-1. La valeur de kr est largement sup6rieure aux valeurs

rapport6es dans la litt6rature concernant les boues de BAC. La cin6tique de biod6gradation du

BPA diminue lorsque la concentration initiale de BPA passe de 1 mg.L-l d 5 mg.L-l. La

concentration initiale de substrat biog6nique n'a pas d'influence consid6rable sur la cin6tique de

d6gradation du BPA dans les boues du BRM. Le taux de croissance maximale de la biomasse

6tait de Fmax = 0,113 h-1. Le taux de respiration endogdne quant d lui 6tait de 0,124jr1. La

biod6gradation serait l'6tape limitante du processus d'6limination du BPA dans le BRM.
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5 ETUDE DU COLMATAGE MEMBRANAIRE DANS LE BRM
ALIMENTE PAR UN EFFLUENT SYNTHETIQUE
CONTAMINE AU BPA

Les performances des membranes sont souvent limit6es par des ph6omdnes de colmatage qui

r6duisent la perm6abilit6 des modules et la rentabilit6 du systdme. Le colmatage peut €tre de

nature et de composition diff6rente. ll d6pend des caract6ristiques de la membrane (taille des

pores, porosit6, configuration et montage), de la solution (concentration MES, viscosit6, taille

des flocs, indice filamenteux, etc.) et des conditions de fonctionnement (d6bit de filtration,

fr6quence de retrolavage, charge massique, etc.). Ainsi, selon que l'on considdre trois 6chelles

d'observation du colmatage (macro, micro et nano) ou seulement un colmatage r6versible et

irr6versible, diff6rentes m6thodes de mesure du colmatage d'une membrane peuvent 6tre

propos6es. Le but de cette 6tude est de d6terminer les bonnes conditions de filtration qui

conduiront d une bonne maitrise du colmatage. Nous nous sommes interess6s donc d la

determination des conditions de filtration subcritique, d la distinction du colmatage par sa

r6versibilit6 et d la quantification du colmatage par son fractionnement suivant trois 6chelles

d'observation : le macro-colmatage (accumulation de MES sur la membrane), le micro-

colmatage (d6veloppement du biofilm sur la membrane) et le nano-colmatage (adsorption de

mol6cules).

5.1 D6termination du regime subcritique de filtration

Le r6gime subcritique de filtration est un r6gime au cours duquel le flux de filtration est maintenu

inf6rieur au flux critique de la membrane. Le flux critique est d6fini comme le flux de filtration en

dessous duquel le colmatage membranaire s'6tablie de fagon lente. Le flux critique correspond

au maintien d'un pseudo 6quilibre entre les forces li6es d la filtration qui attirent les particules

sur la membrane et les forces de r6trotransport qui, elles, ont tendance d les 6loigner. Le flux

critique est li6 d la nature de la membrane, mais 6galement au type de suspensions d filtrer. Le

premier objectif de cette 6tude a 6te de determiner le flux critique de la membrane

d'ultrafiltration. La determination du fux critique s'est faite par la m6thode de << flux sfep >. C'est

une m6thode qui consiste d imposer d la membrane des paliers successifs de flux pendant une

m6me dur6e (15 min) et d suivre l'6volution de la pression transmembranaire. Aucune p6riode

de relaxation ou de retrolavage n'a 6t6 impos6e d la membrane au cours des d'essais. Deux

s6ries d'essais ont 6t6 effectu6es : la premidre serie a consist6 d filtrer de l'eau d6min6ralis6e,
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tandis que la deuxidme serie d'essais a consist6 dr filtrer la liqueur mixte de boue dans le BRM.

Chacune des s6ries a 6t6 faite en triplicata. La Figure 5.1 pr6sente la moyenne des r6sultats

exp6rimentaux de lievolution de la PTM. Les tests de filtration en eau d6min6ralis6e (viscosit6 =

1,2 Pa.s) indiquent une variation de la PTM entre 0,0 et 8,0 kPa, pour des d6bits de filtration

allant de 7 d 24 ml.min-1 (soient des flux de perm6at allant de 8.94 a 30.64 L.m-2.h-1;. Comme

I'indique la figure 5.1, la pression transmembranaire 6volue de fagon lin6aire avec le flux de

filtration en eau d6min6ralis6e. Par contre, les tests de filtration de la liqueur mixte de boue

(MES =7,26g.L-1, MVES = 6,44g.L-1 et viscosit6 = 15,45 Pa.s) indiquent une 6volution de la

PTM en 2 phases : une pr6midre phase lin6aire et paralldle d la courbe d'6volution de la PTM

enregistr6e lors de la filtration en eau d6mineralis6e (flux = 15 - 23 1.m-2.h-t; et une seconde

phase lin6aire, mais de pente plus 6l6v6e, correspondant aux flux de filtration sup6rieurs d 26

L.m-2.h-1 (soit sup6rieur d 20 mL.min-t). L" changement de pente de la courbe d'6volution de la

PTM correspond au passage du regime de filtration subcritique au regime surcritique. Le flux

critique se situe donc dans I'intervalle de changement de pente de la courbe de PTM. Le flux

critique est compris entre 23 et 26 L.m-2.h-1, soit 18-20 mL.min-1, pour une surface membranaire

totale de 0,047 m'.

o
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0r25

0,05

Eau a BOUE - R6gression Lin6aire(Eau) - R6gression Lin6aire(Boue)

25
Flux(Lm-2tr-t;
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I o.rs
Xx
! o,ro

0,00

PTM:0,008J-0,096
R3 = 0,997

PTM:0,005J -0,077
R = 0.998

Figure 5.1 D6termination du flux critique
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5.2 R6versibilitti du colmatage en r6gime subcritique

Une fois le flux critique d6termin6, la dynamique du colmatage d long terme a 6t6 suivie afin de

mettre en 6vidence la r6versibilit6 du colmatage en conditions subcritiques. Une description

g6n6rale du dynamisme du colmatage d long terme est pr6sent6e d I'annexe G. Le colmatage

r6versible ne n6cessite que des op6rations physiques pour son 6limination, tandis que le

colmatage irr6versible n6cessite l'utilisation de r6actifs chimiques pour r6g6n6rer la perm6abilit6

de la membrane. Dans cette 6tude, le flux de filtration a 6t6 fix6 d 22,98 L.m-2.h-1 (soit 18

ml.min-1 et un TRH de 5,5 h) similaire au flux impos6 lors des travaux pr6c6dents. La

concentration de boue dans le BRM 6tait de 10g MES.L-1 et la composition de I'eau us6e

synth6tique 6tait de 1000 mg.L-t de DCO et 1 mg.L-t de BPA. Le suivi de la perm6abilit6

membranaire au cours de la filtration a 6t6 effectu6, pendant une p6riode d'environ 150 heures.

La perm6abilitE membranaire est indirectement 6valu6e par les valeurs de la PTM. Comme

l'indique la Figure 5.2, on distingue trois phases d'6volution de la PTM au cours de la filtration.
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Figure 5.2 D6termination de la r6versibil i t6 du colmatage
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Phase 1 : Cette phase d6marre dds les premiers instants de filtration et dure au maximum 3 h.

Elle est caract6ris6e par une 6volution rapide de la PTM (de 0,0 a 8,0 kPa). Cette 6volution

rapide de la PTM est principalement li6e aux interactions instantan6es entre les compos6s

solubles eVou colloidaux, occasionnant un blocage partiel des pores. Le blocage des pores et

l'adsorption sur ou au sein des pores entrainent une rapide diminution du rayon des pores ou de

leur nombre conduisant d une diminution cons6quente de la perm6abilit6 de la membrane. Les

propri6t6s initiales de la surface membranaire sont modifi6es.

Phase 2 : Cette phase (allant de la 3d'" heure a la 8Od'" heure de filtration) est caract6ris6e par

une progression accentu6e de la PTM dans les premidres heures (entre la 20e'" et la 30c'e

heure de filtration), puis une progression plus lente lorsque la PTM atteint un palier. autour de

30,0 kPa, entre la 50c'" heure et 8od'e heure de filtration. Au cours de cette phase, l'6volution

de la PTM est li6e d I'accumulation continue de bio-polymdres et d la structuration progressive

d'un biofilm d la surface de la membrane. Mais 6tant donn6 que ces ph6nomdnes sont lents,

l'augmentation apparente de la PTM est att6nu6e dans le temps. Le colmatage s'installe donc

de fagon plus lente et progressive. Ce colmatage apparait partiellement contrOlable par des

op6rations physiques (de relaxation eVou de retro-lavages), ce qui permet d'obtenir un 6tat plus

ou moins stationnaire oi la PTM 6volue peu au cours du temps. Le colmatage est donc

principalement de type r6versible.

Phase 3 : La troisidme phase correspond d l'aboutissement du colmatage irr6versible (allant de

la 80c'" heure d la 150e'" heure de filtration). Cette phase dure en moyenne 70 h pendant

lesquelles la PTM passe de 30,0 kPa d 54,0 kPa. La pente de la courbe d'6volution de la PTM

est beaucoup plus 6lev6e. Cette phase est caract6ris6e par une accumulation progressive des

compos6s, augmentant progressivement l'6paisseur et la r6sistance du gdteau de filtration d la

surface de la membrane. Cette accumulation occasionne une perte irrdversible de perm6abilit6.

Les op6rations de retro-lavages effectu6s sont alors insuffisantes pour limiter ou contrOler de

manidre efficace l'augmentation de la PTM. Lorsque la PTM a atteint 54 kPa, la membrane a 6t6

nettoy6e chimiq uement.

Les tests du dynamisme du colmatage ont r6v6l6 que pour un flux de filtration de 22,98 L.m-2.h-1

(soit 18 ml.min-1 et un TRH de 5,5 h), l 'op6ration de fi l tration dure environ 150h avant le

nettoyage chimique de la membrane. Ce temps de filtration peut 6tre am6lior6 si des d6bits de

filtration plus faibles sont impos6s.
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5.3 M6sures des r6sistances hydrauliques

Le colmatage est un ph6nomdne complexe qui est influenc6 par plusieurs facteurs. ll peut €tre

d6crit en suivant l'6volution de la PTM ou en d6terminant la r6sistance de colmatage. ll existe

plusieurs moddles math6matiques de quantification du colmatage. Dans cette 6tude, I'approche

utilis6e pour quantifier le colmatage est le moddle de r6sistance en s6rie. Le moddle de

r6sistance en s6rie intdgre les caract6ristiques de la boue au colmatage de la membrane. Ce

moddle fractionne la r6sistante totale (Rt) de colmatage en quatre r6sistances: la r6sistance li6e

d l'accumulation de MES sur la membrane (Rs, macro-colmatage), la r6sistance li6e au

d6veloppement d'un biofilm sur la membrane (Rb, micro-colmatage), la r6sistance li6e d

l'adsorption des particules sur la membrane (Ra, nano-colmatage) et la r6sistance hydraulique

initiale de la membrane (Rm). Le moddle de r6sistance en s6rie semble €tre commun6ment

utilis6 pour mod6liser l'6volution du colmatage lors des op6rations de filtration dans le BRM. ll

repose sur une loi d'additivit6 des r6sistances hydrauliques (Rt = Rm + Rs + Rb + Ra). La

d6termination des r6sistances hydrauliques s'est faite selon la m6thode de << flux sfep >. La

m6thode de << flux sfep > a 6t6 d6crite plus haut. La premidre s6rie d'essais est effectu6e sur

une membrane non colmat6e. Le but est de d6terminer la r6sistance hydraulique intrinsdque de

la membrane (R,). Par la suite, des s6ries d'essais de filtration en eau d6min6ralis6e ont 6t6

men6es sur une membrane colmat6e. Les r6sultats sont pr6sent6s d la Figure 5.3.
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Figure 5.3 D6termination des r6sistances hydrauliques

La PTM dans les diff6rents cas de filtration, 6volue de fagon lin6aire avec le flux. Les

r6sistances hydrauliques 6quivalentes sont calcul6es d partir de la d6termination des pentes

des courbes d'6volution de la PTM (Loi de Darcy). La r6sistance hydraulique la plus 6lev6e est

obtenue lors des premiers essais, c'est e dire lorsque la membrane vient d'6tre totalement

colmat6e. Une fois cette r6sistance connue, la membrane est essuy6e afin d'6liminer tout d6p6t

de boue, et un test de filtration d I'eau est effectu6. La r6sistance hydraulique obtenue est la

r6sistance totale de la membrane sans la fraction li6e aux MES de la boue. Par la suite, la

membrane est rinc6e d grande eau. Par de simples soustractions, les r6sistances des

diff6rentes fractions du colmatage sont isol6es. Ces r6sistances sont r6sum6es dans le

Tabl6au 5.1.
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Tableau 5.1 R5sistances de colmatage

Type Valeur (m-1) Contribution (%)

R t - R m

Rs

Rb

Ra

3,06 x 10s

1 ,08 x 10s

1 ,08 x 10s

9,00 x'108

100

35,29

35,29

29,41

Les r6sistances hydrauliques majoritaires sont celles du biofilm (R6) et du macro-d6p6t (R,). Ces

deux r6sistances sont quasi similaires. On peut supposer que l'importance de ces deux

r6sistances provient des caract6ristiques rh6ologiques de la liqueur mixte. Ainsi, lors de la

phase de colmatage de la membrane, la concentration 6lev6e en MES (10g.L-1) pourrait

expliquer la r6sistance du macro-d6p6t. De plus, le faible 6tat de floculation de la suspension

pourrait augmenter la r6sistance hydraulique du gdteau de filtration en lui conf6rant une densit6
plus importante qu'un gateau a6r6 form6 d partir de flocs volumineux. Le rapport MVES/MES

proches de 0,8 - 0,9 refldte une forte organicit6 de la boue. Les rendements 6puratoires du

systdme pour la fraction carbon6e 6tant proches de 98% sont des signes d'une forte activit6

biologique. Cette intensit6 de I'activit6 biologique est le signe d'une bonne viabilit6 de la boue et
peut expliquer pourquoi la r6sistance du biofilm est aussi 6lev6e que celle du gdteau de

filtration. En revanche, la r6sistance du nano-colmatage (R") s'avdre plus faible et du mCme

ordre de grandeur que la r6sistance propre (R,,,,) d la membrane (9.00 1Os m-1). La contribution

du colmatage irr6versible est minoritaire. Le processus de colmatage peut donc 6tre contr6l6 par

des op6rations de retro-lavage.

5,4 Conclusion

Le flux critique du BRM a 6t6 d6termin6 selon la m6thode de palier de flux de perm6at positifs et

croissants. Le flux critique est compris entre 23 et26 L.m-2.h-1 pour une surface membranaire

totale de 0,047 m2. L'6tude de la r6versibilite du colmatage a indiqu6 que le colmatage 6volue

suivant trois phases. Une premidre phase de physisorption rapide (3h) qui induit un blocage

irr6versible des pores de la membrane et une diminution de la surface filtrante. La seconde

phase est caract6ris6e par une progression plus faible de la PTM (de la 3d'" heure a la 80c'"

heure de filtration). La troisidme phase est l'aboutissement du colmatage irr6versible. Cette
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phase d6marre d partir de la 80"" heure et se termine d la 12Oc^' heure de filtration. Une

opdration de filtration peut donc durer 150 h avant d'effectuer un nettoyage chimique de la

membrane. Les tests de quantification du colmatage ont indiqu6 que les r6sistances

hydrauliques majoritaires de colmatage sont celles du biofilm et du macro-d6p6t. La r6sistance

de nano-colmatage s'avdre plus faible et du m6me ordre de grandeur que la r6sistance propre

la membrane. Le processus de colmatage peut donc €tre contr6l6 par des op6rations de retro-

lavage.
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6 CONCLUSION GENERALE

Ces dernidres ann6es, une attention croissante est port6e sur la pr6sence dans l'environnement

de micropolluants commun6ment appel6s perturbateurs endocriniens. Ces micropolluants sont

des polluants susceptibles d'avoir des effets n6fastes sur l'environnement m€me d de faibles

concentrations. Le BPA est un exemple typique de PE fr6quemment d6tect6 dans les eaux

us6es. A l'instar de plusieurs PE, le BPA 6chappe d l'6puration classique des eaux us6es. Cette

6tude a permis de d6velopper et d'6valuer les performances 6puratoires d'un bior6acteur d

membrane (BRM) immerg6 pour le traitement des eaux contamin6es par le bisph6nol-A (BPA)

et autres polluants organiques et inorganiques. Une unit6 de BRM comprenant un module

membranaire d'ultrafiltration d fibres creuses a initialement 6t6 inocul6e par un 6chantillon de

boue activ6e issue d'une station d'6puration des eaux us6es municipales. Dans un premier

temps, les exp6riences ont 6t6 men6es sur un effluent synth6tique afin d'6valuer les

performances du BRM dans des conditions << maitris6es >, puis une application sur un effluent

r6el a 6t6 r6alis6e. A partir d'une biomasse acclimat6e, les performances d long terme ont 6t6

suivies et I'influence du BPA sur I'activit6 de la biomasse 6puratrice du BRM et d'un r6acteur d

BAC a 6t6 6valu6e.

Plus sp6cifiquement, cette 6tude a fait ressortir les points suivants :

o Le suivi d long terme du BRM indique que le BPA et la DCO sont 6limin6s de fagon trds

importante (abattement > 98%). Les concentrations r6siduelles de BPA enregistr6es

dans la l iqueur mixte 6taient trds faibles (0,004 a0,017 d mg.L-t; et proches des

concentrations d6tect6es d la sortie du BRM.

. 5,0 mg.L-1 (soit 21 ,6 g BPA.m-3.jr 1; est le seuil de concentration de BPA, d partir duquel

des effets n6fastes sont observ6s sur la biomasse du BRM. ll s'agit principalement de la

diminution du taux d'abattement de la DCO, de la diminution de la concentration de

biomasse, de l'apparition de mousse dans le r6acteur. Toutefois, ces effets n6fastes du

BPA dans le BRM sont <amortis> ou r6duits gr6ce d la forte concentration de biomasse,

comparativement aux effets observ6s dans le BAC op6r6 dans les m6mes conditions.

o L'influence des conditions op6ratoires, tel que le temps de r6tention hydraulique (TRH) a

6t6 6valu6e. La diminution du TRH de 5,5 a 3 h n'a pas d'influence significative sur les

performances d'abattement de la DCO dans le BRM. Les performances d'abattement de

I'azote ammoniacal 6taient 6lev6es (Taux d'abattement > 99% de N-NHa), alors que 60%

de phosphore (P-POa) 6taient 6limin6s simultan6ment.
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Aprds l'6tude sur l'effluent synth6tique, le BRM a et6 test6 pour le traitement d'eau us6e

municipale contenant le bisph6nol-A. L'abattement de la DCO a atteint 98% et plus. Les

performances d'abattement de N-NH4 6taient 6galement 6lev6es et similaires d celles

observ6es lors du traitement de I'effluent synthetique (taux d'abattement > 99%). Le taux

d'abattement du bisph6nol-A 6tait sup6rieur ou 6gal d g8 o/o, avec des concentrations

r6siduelles de BPA trds faibles d la sortie du BRM (concentrations en dessous de la

limite de d6tection de la m6thode d'analyse).

L'adsorption du BPA sur la boue du BRM est non n6gligeable. Elle est de type physique

et bien d6crite par les isothermes de Langmuir et de Freundlich dans I'intervalle de

concentrations 6tudi6es (0,45 - 18,2 mg BPA.L-t;. L'adsorption du BPA suit une cin6tique

d'Elovich et la constante cin6tique est de 0,194 g.mg-1.min-1.

La biod6gradation du BPA dans les boues du BRM est quasi-totale, avec un taux

sup6rieur a 98%. La cin6tique de biod6gradation du BPA est d6crite d 97,60/o par le

moddle cin6tique d'ordre 1, avec une constante cin6tique k1= 1 ,134 h-1. La cin6tique de

biod6gradation du BPA diminue lorsque la concentration initiale de BPA passe de 1

mg.L-t d 5 mg.L-1. La cin6tique de croissance de la biomasse en pr6sence du BPA est

d6crite par le moddle math6matique d'Haldane. Le taux de croissance maximale Fmax =

0,1 13 h-1 et le taux de respiration endogdne k6 = 0,1 24 if1 .

L'6tude des conditions subcritiques de fonctionnement du BRM a permis de d6terminer

le flux critique de la membrane se situant entre 23 et 26 L.m-2.h-1 pour une surface

filtrante totale de 0,047 m2.

Le colmatage membranaire peut 6tre fractionn6 selon trois 6chelles : le macro-colmatage

(accumulation de MES sur la membrane not6e Rs), le micro-colmatage (d6veloppement

de biofilm sur la membrane not6 Rs) et le nano-colmatage (adsorption de mol6cules

not6e Rn). Le colmatage est majoritairement li6 d la formation de biofilm et au macro-

d6p6t sur la membrane. Le nano-colmatage s'avdre plus faible, indiquant que la majeure

partie du colmatage est contrOlable par r6tro-lavage.
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7 CONTRIBUTIONSCIENTIFIQUE

Cette 6tude demontre que des charges organiques 6lev6es de BPA peuvent 6tre appliqu6es au

BRM, en comparaison d un systdme de boue activ6e classique (BAC) aliment6 par un effluent

synth6tique de composition similaire. Les charges organiques et volumiques maximales

support6es par le BRM (21,6 gBPA.m-3.jr1 ou 1,52 gBPA.kg-1MVES.ji1) sont nettement

sup6rieures d celles du BAC (2,5 gBPA.m-t.jr-' ou 0,29 gBPA.kg-1MVES.jr-1). ll a 6t6 mesur6 un

seuil de concentration de BPA e partir duquel, des effets observables sont mesur6s sur les

performances du BRM, tel que l'abattement de la DCO. Cette 6tude permet de d6montrer

I'importance des ph6nomdnes d'adsorption et de biod6gradation dans l'6limination du BPA.

L'6tude cin6tique compldte de ces deux m6canismes inh6rents d l'6limination du BPA dans un

BRM a 6t6 effectu6e. Les r6sultats indiquent que I'adsorption du BPA sur la boue est de type

physique, ce qui favorise sa biodisponibilit6. La quantitification du colmatage membranaire,

d6montre que le colmatage est majoritairement li6 d la formation de biofilm et de macro-d6p6t

sur la membrane. Le colmatage est donc majoritairement contr6lable par r6trolavage et a6ration.
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8 RECOMMANDATIONS

Cette thdse apporte de nouvelles connaissances utiles d l'application du BRM dans le traitement

des eaux contamin6es par un micropolluant organique persistant tel que le Bisph6nol-A.

Toutefois, il est possible d'envisager les perspectives suivantes pour la suite des travaux :

. Modifier I'unit6 exp6rimentale de sorte d l'6quiper d'un systdme d'acquisition de donn6es

de d6bit et de pression automatis6. Par la suite, il serait pertinent de r6aliser de

nouvelles mesures du flux critique, de la r6versibilit6 et des r6sistances hydrauliques. ll

serait aussi int6ressant de r6aliser des mesures de granulom6trie afin de mieux

comprendre et interpr6ter les valeurs des r6sistances hydrauliques du nanocolmatage et

de les confronter avec plus de pertinences avec les valeurs de la litt6rature. Des

caract6ristiques du biofilm seraient d d6finir comme sa porosit6, sa composition en

biopolymdres. Les conditions op6ratoires du systdme (m6lange, agitation et anomalies

(zones mortes), d6bit d'a6ration, d6termination du temps de s6jour et Age interne

(r6ponse d un dchelon ou impulsion), temps de r6tention hydraulique etc.) peuvent faire

I'objet d'une 6tude des caract6ristiques hydrodynamiques du r6acteur pour mieux

appr6cier les influences sur l'6volution du colmatage.

. D6velopper et 6valuer les performances 6puratoires du bior6acteur d membrane (BRM)

de type immerg6 pour le traitement des eaux contaminEes par d'autres types de

micropolluants issus de familles chimiques diff6rentes. ll serait 6galement int6ressant

d'6tudier l'6limination simultan6e de plusieurs micropolluants.

. R6aliser une 6tude de pilotage pr6industriel pour 6valuer les performances du BRM sur

des volumes plus importants d'eaux us6es r6siduaires de type municipal ou industriel.

Cette 6tude pilote devrait permettre de d6finir le dimensionnement de l'unit6 de BRM et

de pouvoir 6valuer avec plus d'exactitude les co0ts d'op6ration. Cette 6tude permettrait

de valider les r6sultats obtenus d l'6chelle de laboratoire lors du traitement d'effluents

r6els de type municipal. L'6tude de pilotage pr6industriel pourrait s'av6rer utile pour

6tudier le colmatage du module en conditions industrielles.

. R6aliser une 6tude technico-6conomique afin d'Evaluer l'applicabilit6 du BRM a l'6chelle

r6elle.
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ANNEXE A
Co0ts d'investissement, nouvelles STEP et STEP r6nov6es

1989 - 2008, indice de co0t 2000

. BAC rvec lralcnEnl tertEire
'BRt , l  n

- - fonctDn co0t (tout$ STEP)

2 0 s { 0 3 0 6 0 i 0

Cepacne de trilement. tlLD

Figure A.2 Co0ts d'investissement en fonction des d6bits d'eaux us6es trait6es (BRM vs BAC)

Tableau A.2 Fractionnement des co0ts d'investissement BRM versus BAC

r ' r  o t r  l

Co0ts de

construction

Co0ts des

6quipements

m6caniques

Go0ts des

6quipements

6lectriques

Co0ts des

membrane

BAC

MBR

630/o

460/o

28o/o

31o/o

9o/o

13o/o 10o/o

R6ference

Brepols C., Schdfer H. and Engelhardt N. 2009. Economic aspects of large scale membrane

bioreactors. Final MBR-Network Workshop. Salient outcomes of the European R&D projects on

M B R tech nology. wp-1 2397 37 67 2
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ANNEXE B
Consommation 6nerg6tique moyenne BRM versus BAC
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Figure A.3 Consommation 6nerg6tique en fonction du d6bit d'eaux us6es trait6es (BRM vs BAG)
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ANNEXE C
Composit ion de la solution min6rale mdre uti l is6e pour
pr6parer I'effl uent synth6tique

Tableau A.1 Composition de la solution minerale mCre utilis6e pour preparer I'effluent synth6tique





ANNEXE D
Photographies de la flore microbienne du BRM





ANNEXE E
Test de d6termination du taux de consommation d'oxygdne

Dans le chapitre 3 nous avons 6valu6 le taux de consommation d'oxygdne (TCO) par la

biomasse. Dans les proc6d6s i boues activ6es, la consommation d'oxygdne est associ6e d la

fois d l'6limination du substrat et d la croissance de la biomasse. Par cons6quent, le taux de

consommation d'oxygdne est un paramdtre important pour rendre compte de la viabilite de la

biomasse. La m6thode de d6termination du taux de consommation d'oxygdne est celle

propos6e par Suescun etal. (1998) qui consiste i suivre la concentration d'oxygdne dissous

lorsque I'a6ration est arr€t6e dans le bior6acteur, aprds une longue p6riode d'a6ration.

L'6volution de la concentration d'oxygdne dissous en fonction du temps dans un systdme

parfaitement m6lang6 et a6r6 peut €tre exprim6e par le bilan de masses suivant :

(45)

O i t :

OD (mg 02 L-1) = Concentration d'oxygdne dissous dans le bior6acteur d un instant t;

OD;(mg O, L-t) - Concentration d'oxygdne dissous dans I'effluent d'alimentation;

OD, (mg O, L-t) - Concentration maximale d'oxygdne dissous (saturation) dans le

bio16acteur;

D6bit d'alimentation du bior6acteur ou de filtration:

Volume du bior6acteur;

Coefficient volumique de transfert de masse d'oxygdne dissous;

TCO (mg 02 h-1) = Taux de consommation d'oxygdne.

Lors de I'a6ration prolong6e, la concentration d'oxygdne dissous augmente jusqu'd atteindre

une valeur limite, et le troisidme terme de droite de l'Equation A.1 (terme de transport) est

n69lige.

# 
= K,a(oD, - oD) - vco *f, <on, - oD)

Q (L h-1) =

v(L)=

K1a (h-1) =
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L'Equation A.1 devient alors:

doD:-z = K,a(OD,_OD)_TCO (46)
d t L

Lorsque I'a6ration est arr6t6e, la concentration d'oxygdne dissous (OD) decroit avec une pente

n6gative constante 6gale d la vitesse de consommation d'oxygdne (TCO) :

doD _=-TCO g7)
dt

166



ANNEXE F
R6sultats des tests de toxicit6 (Microtox et Dafnia magna)

La toxicit6 des effluents trait6s a 6t6 6valu6e. Les effets probables pouvant 6tre engendr6s par

le bisph6nol A r6siduel ou par les sous produits de d6gradation ont 6t6 6values. Des tests de

toxicit6 aigue (Microtox), c'est-d-dire une toxicit6 engendrant des alt6rations par des expositions

sur un temps court, et des tests de type chroniqUe (Daphnia magna) (= toxicit6 d long terme) ont

6t6 effectu6. Les tests ont 6t6 effectu6s sur des 6chantillons collect6s d la sortie du BRM.

* Rapport certifi6 des analyses de toxicit6 : microtox

Voir le lien suivant:

http://www.ec.gc.calfaunescience-wildlifescience/default.asp?lang=Fr&n=0BB80E7B-1 , pour la

consultation des m6thodes suivantes qui ont 6te utilis6es pour la Daphnie et le Microtox.

M6thode d'essai biologique: essaide toxicit6 sur la bact6rie luminescente SPEl/RMl24.
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* Rapport certif6 des analyse de toxicit6 : daphnia magma

Voir le lien suivant:

http://www.ec.gc.calfaunescience-wildlifescience/default.asp?lang=Fr&n=0BB80E7B-1 , pour la

consultation des m6thodes suivantes qui ont 6t6 utilisees pour la daphnie et le microtox.

M6thode d'essai biologique : m6thode de r6f6rence pour la d6termination de la l6talit6 aigud

d'effluents chez'Daphnia magna' SPEl/RM/14
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utCertificat d'analyse - Cedificate of Analysis

r : . : r . : : r : r ' f , - . r i : _ . - . . 1  i r i r . -  . ,  . : .

:fl ptlon de l6chandllon;
et d*thode d'6chantillonnage:

Sortie BRM, 2011/1'1116. NA

:detil6chartlbnhour:
BRM. NA
Client l
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Eau municipal€ dechlor6e, cturet6 ajusl6e
Non aer6, dureto non aiustee, pH non ajusle
Envir Canada, SPE1/RMfi4. 2000. arcune modification de la m6thode

do chaGEment:

de dilutlon:
de l'6chantillon:

d'essei:

COnCAntntlon
dc

l'6€handllon

rcmbro
de

d!phd6

lmmobllltd
/aE

heu6

lmftibtlltt
(%)

morlallta
a8

heu16

nol|lna
lv.l

lcmp6ratuE
(d€gra c)

'pH oxylam
dbaotrl

conductvlla
(!mh6rcm)

.EhB

temoin

6.25

12.5

25

50

100

1 0

1 0

1 0

'10

1 0

1 0

0

0

9

1 0

1 0

1 0

n

n

on

100

100

100

n

7

1 0

1 0

1 0

70

100

100

100

1 8 9

l E E

187

1 8 6

1 8 4

1 8 5

t a  o

18.8

1 8 6

t a  (

1 8 4

1 8 4

t . o

t o

7 5

7 4

7 4

7 .6

/ o

I . O

7 6

7.5

A E

e c

8.9

8 6

8 9

8 7

a l

8 0

7.8

9 0

8.9

8 7

461

538

ozz

806

1171
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OUI
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Nmbre de daDhnles tomohs sressdes

L'essai ref6rence: Ct4o=0317(0298-0337)mg/LdeCr(EichrcmatedePotassium): dabdel'essai; REFDl389(2011/11/18)

Limile6 d€ @rtrole et mo)€nne (ml n. mu €t moyenna) i 0 209, 0.4'l 0 el 0,310
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Ce €rt'fcrt re ddt r gE @Dduit, iircn a ontor. ure rautoNgfpn 6qitc du lsbmlokr

Lcs 6chaftilon6 rcntiof,nas Ftu6 hr{, qonl @nsrv6s gcndsnt 30 jouE A padir de l€ dai€ d aFi$ion du @dil'd.
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Non a6rd, durete non aiustee, pH non aiuste
Envir Canada, SPEl/RM/14, 2000. aucune modification de la m6thode

de l'6chanllllonneur:

I d'analyse:
de I'anhlyste:
num6ro:de projetl

de l'eau d'6levag€:
de chargement:

de dlluUon:
de l'6chantillon:

d'e6sal:

concontrttlon
ds
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0

0

7

0

U

0
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0

0

U

U
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n

0

0

0
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1 E 7
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1 8 5
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t 5

7.5
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8.8
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8.8
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462
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Ceftificat d'analyse - Ceftificate of Analysis

INRS.ETE

IDENTIFICATION tempdrature
I ecl

conductivit6
, ' . a l * t - a l
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lmd/Ll

NANA

IDENTIFICATION temp€rature
( "cl

conductivit6
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durct6
originale

fmnil I
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(mo/Ll

Sortie BRM, 201lrlt/i6. NA 1 8 1

Apparence d€ lechanlillon: Incolore. lampide

Sorti€ BRM, 2011,11/17, NA

1179

1 1  1 3 NA60

8 8

n o( z18.2
Apparence de l'echantillon: Incolor€, limpide

Termes et
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ANNEXE G
Dynamique du colmatage d long terme en r6gime sub-critique

* G6n6ralit6s
La dynamique de colmatage d long terme met en 6vidence la r6versibilit6 du colmatage sur une

surface membranaire sous des conditions sub-critiques. Ce r6gime op6ratoire induit un

colmatage lent et fait apparaitre une brusque mont6e de la PTM ou < TMP jump > (Ognier et al.,

2Q04; Fane, 2007). Au-deld de ce point caract6ristique le colmatage membranaire est

irr6versible et n6cessitera des lavages chimiques pour 6tre elimin6. L'int6r6t de cette mesure est

que I'on peut en deduire des paramdtres de rentabilite du systdme d travers la d6finition des

concepts de flux soutenable et de temps critique. Le flux soutenable est un flux qui permet

d'op6rer la membrane pendant un temps, juge 6conomiquement rentable, avant d'atteindre le <

TMP jump >. Le temps critique est le temps pendant lequel le BRM a pu 6tre op6r6 avant que la

brusque mont6e de PTM n'arrive.

* Description du ph6nomine
Le m6canisme du colmatage d long terme peut 6tre divis6 en 3 6tapes (Figure A.1). Nous en

expliquerons les ph6nomdnes succinctement :

1"" 6tape: la perm6abilit6 d'une surface membranaire 6tant proportionnelle au nombre

de pores, mais aussi d leur rayon ; la PTM 6volue rapidement d6s les premiers instants de la

filtration. Les interactions instantan6es entre les compos6s solubles eVou colloldaux

occasionnent un blocage partiel ou complet de pores. Le blocage des pores et I'adsorption sur

ou au sein des pores entrainent une rapide diminution du rayon des pores ou de leur nombre

entrainant une diminution cons6quente de la perm6abilit6 de la membrane. Les propri6t6s

initiales de la surface membranaire sont alors modifi6es entrainant une augmentation de

s6lectivit6.

2c'" 6tape : I'accumulation continue de biopolymdres et la structuration progressive d'un

biofilm d la surface de la membrane 6tant des ph6nomdnes lents, I'augmentation apparente de

la PTM est att6nu6e dans le temps. De plus, ce colmatage apparait partiellement contrOlable par

des op6rations de relaxation et des r6trolavages ce qui permet d'obtenir un 6tat plus ou moins

stationnaire oU la PTM 6volue peu au cours du temps.

3i'" 6tape: L'accumulation progressive de compos6s sur et dans la membrane

augmente progressivement l'6paisseur et ainsi la r6sistance de la couche de gdteau de filtration

d la surface de la membrane.

177



L'augmentation de la compressibilite des matidres accumul6es sous forme plus ou moins

gelifi6e accentue la r6sistance du g6teau de filtration et occasionne cette brusque perte de

perm6abilit6.

tiiit .4ugnartotton de

la PTll

ti) h'eniires han'es Ce

la fiitratioit (iit Pinsien's -totit s en .fonction

Ces condttions aperorcir'cs

Figure A.1 Courbe th6orique de l '6volution de la PTM en fonction du temps de fi l tration pour des conditions

sub-critiques
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LISTE DES ABREUATIONS

AP Perte de charge

p Viscosit6 dynamique de la liqueur mixte

A Surface membranaire

AE Activit6 estrog6nique

Bmax Limite surfacique maximale d'un pore

APEO Alkylph6nol-poly6thoxylate

At Surface totale des pores

BA Boue activ6e

BHA Bact6rie h6tdrotrophe a6robie

BPA BisphenolA

BRM Bior6acteur d membrane

BRMe T Bior6acteur d membrane d boucle externe avec membranes tubulaires

BRM| FC Bior6acteur d membrane immergde avec membranes en fibres creuses

BRM| P Bior6acteur d membrane immerg6e avec membranes planes

CAPEX Capitalexpendituresoud6pensesd'investissement

Ca Coefficient de la force de lev6e d'une particule de boue de diamdtre dp

CF Coliformes f6caux

COD Carbone organique dissous

COT Carbone organique total

CT Coliformes totaux

DBO Demande biochimique en oxygdne

DCO Demande chimique en oxygdne

dp Diamdtre des pores de la membrane

D" Dimension de la surface du pore selon la th6orie fractale

E1 Estrone

E1-3G Estrone-3-glucuronide

E1-3S Estrone-3-sulfate

E2 17B-estradiol
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EUD

EUI

EUM

EUS

F/M

FAA

g

G

I

J

k

k,

Ls

logG*
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Eau us6e industrielle

Eau us6e municipale

Eau us6e synth6tique

Rapport << Food/Microorganism ) ou charge organique

Formylalam inoantipyrine

Facteur de forme

Facteur g6om6trique

Intensit6 de cisaillement

Flux de perm6at

Taux de croissance du colmatage

Coefficient qui refldte les effets de filtration

Constante caract6risant la longueur de pore

Coefficient de partition octanol/eau

Membrane bioreactor

Masse de boue de la couche dynamique de colmatage

Matidres en suspension

Microfiltration

Matidres volatiles en suspension

Azote total

Azote total Kjeldahl

Operational expenditures ou d6penses de fonctionnement, d'exploitation

Pression de l'alimentation

Pression du concentrdt

Perturbateurs endocriniens
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PMS
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Pr
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PTFE

PP

PES

PS
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SPE
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Pression hydrostatique

Produits microbiens solubles

Pression du perm6at

Pression de succion

Phosphore total

Pression transmem branaire

polyt6traf I uo ro6thyldne

polypropyldne

poly6thersulfone

polysulfone

polyacrylonitrilique

D6bit a travers la membrane

R6sistance de colmatage

R6sistance de formation de couche dynamique

R6sistance du gdteau

R6sistance irr6versible

R6sistance de la membrane

R6sistance r6versible

R6sistance totale de la membrane

Concentration de substrat

Seuilde coupure de la membrane

Substances polym6riq ues extracellulaires

Station d'6puration des eaux us6es

Temp6rature

Temps de filtration

Temps de r6tention hydraulique

Temps de r6tention de solides

Ultrafiltration

Volume de perm6at
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X6
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Vitesse d'6coulement transversale

Concentration de biomasse ou de MES dans le bior6acteur

Coefficient de compression de la boue

R6sistance sp6cifique

Coefficient du taux d'6rosion de la biomasse dynamique

Chute de pression du flux de perm6at

Age des boues
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R6sum6

Les effluents issus des stations d'6puration des eaux us6es industrielles et municipales

contiennent des quantit6s non n6gligeables de polluants organiques, inorganiques et

microbiens qui sont rejet6s dans I'environnement par voie directe, ou en suivant la filidre de

r6utilisation (irrigation ou arrosage, etc.). Ces eaux r6siduaires constituent I'une des principales

sources de contamination des eaux de surface et souterraines (augmentation de la DCO,

coloration et eutrophisation des cours d'eaux, etc.). Dans l'optique de palier le d6ficit croissant

des ressources en eau destin6es d la consommation humaine, ces eaux r6siduaires sont de

plus en plus soumises d des traitements pouss6s en vue d'une r6utilisation. Cette r6utilisation

doit toujours 6tre r6alis6e dans l'objectif de fournir une eau pr6sentant, en continu, une qualit6

sp6cifique li6e d I'usage attendu (eau de production, eau de lavage, eau de refroidissement,

eau d'irrigation ou d'arrosage, etc.). Les proc6d6s conventionnels peuvent s'av6rer non

adapt6s, notamment par leur manque de fiabilit6 dans la qualit6 des eaux trait6es et le risque

encouru de contamination microbiologique. Pour faire face d cette importante probl6matique,

les techniques membranaires, notamment les bior6acteurs d membrane (BRM), peuvent

constituer une avenue potentielle de traitement et de r6utilisation de ces effluents. L'int6r6t de

ces proc6d6s r6side dans leur aspect non polluant, leur facilit6 d'automatisation et leur capacit6

d 6liminer simultan6ment les diff6rents polluants en une seule 6tape de traitement. Ces

technologies offrent la possibilit6 de clarifier et de d6sinfecter simultan6ment les eaux sans

risque de formation de compos6s organo-halog6n6s. Dans cet article, les BRM sont situ6s par

rapport aux techniques conventionnelles de traitement biologique d'effluents. Par la suite, un

accent particulier est mis sur la pr6sentation des connaissances actuelles concernant les

principes de base des BRM, les critdres d'application et les conditions d'op6ration qui

influencent les performances de ces technologies. Les d6veloppements r6cents portant sur la

mod6lisation math6matique de fonctionnement et de colmatage de ces modules sont 6galement

pr6sent6s. Finalement, les applications industrielles et les co0ts d'implantation et d'op6ration de

ces technologies sont bridvement discut6s.

Mots-cl6s

Bior6acteur d membrane, biotraitement, membrane immerg6e, colmatage, polluant organique

r6fractaire, d6sinfection, polluant inorganique, eau us6e.

184



ABSTRACT

Effluents from urban and industrial wastewater treatment plants contain organic (COD, BOD,

total suspended solids, endocrine disrupting compounds, e.g.), inorganic (phosphorus,

ammoniacal nitrogen, nitrites and nitrates, metals, e.g.) and microbial pollutants (bacteria, virus,

parasites, e.g.), which are either directly rejected into the environment or reused for agricultural

purposes. These wastewaters are often responsible for pollution of surface and groundwater

(increasing the COD, colourization and eutrophication of water, e.g.). In view of finding solutions

for water shortage, wastewaters are more and more subjected to tertiary treatment for water

reuse. The treated-wastewater reuse must be carried to supply water having a specific quality

and adapted to be reused as washing water, cooling water, process water, irrigation water or

sprinkling water, among others. The conventional processes can be inappropriate, notably from

their inefficacy to obtain good quality of treated-water and the associated risk to microbial

contamination. An alternate method can be the application of membrane bioreactor (MBR) for

wastewater treatment and reuse. MBR are characterized by ease of operation, ease of

automation, negligible equipments for adding chemicals and their capacity to remove

simultaneously organic, inorganic and microbial pollutants in the same reactor. This technology

offers the possibility to simultaneously clarify and disinfect wastewaters without any risk to form

organochlorinated compounds. In this paper, MBR have been compared to conventional

biological treatments. Then, a particular focus is given to the actual knowledge of MBR, criteria

of application and operating conditions which greatly influence the performance of these

technologies. Recent developments on the modelling of the operating process and membrane

fouling have been also presented. Finally, industrial applications, operating and implementation

costs have been briefly discussed.

KEY WORDS

Membrane bioreactor, biotreatment, immersed membrane, fouling, refractory organic pollutant,

disinfection, inorganic pollutant, wastewater
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INTRODUCTION

Les eaux us6es industrielles (EUl), municipales (EUM) et domestiques (EUD) contiennent des

quantit6s non n6gligeables de polluants organiques, inorganiques et microbiens. Ces eaux

r6siduaires constituent I'une des principales sources de contamination des eaux de surface et

souterraine. Des strat6gies de traitement efficaces devront 6tre adopt6es par les industries, les

scientifiques et gestionnaires pour atteindre de manidre optimale les normes de rejets qui

6voluent vers une s6v6rit6 croissante aussi bien en ce qui concerne les concentrations en

polluants que les d6bits. Par exemple, pour les rejets en milieu naturel des EUD, il a ainsi et6

d6fini des zones dites normales, pour lesquelles le traitement est principalement ax6 sur

l'6limination des fractions particulaires . et des pollutions carbon6es, et des zones dites

sensibles, pour lesquelles une 6limination compl6mentaire des fractions azot6es, phosphat6es

et microbiennes est n6cessaire. Pour les EUD, les proc6d6s dits conventionnels, qu'ils soient

intensifs (boues activ6es, lits bact6riens, biofiltres a6robies, par exemple), extensifs (lagunage,

systdme d'infiltration, notamment) ou combin6s, peuvent r6pondre aux exigences de rejet en

pr6sentant chacun des performances plus ou moins fiables du fait de leur sensibilitd d des

variations brusques de charges d traiter (cas des systdmes d cultures libres), de l'6tat de

floculation des populations 6puratives (cas des boues activ6es) ou de d6fauts de maitrise de la

r6partition de la biomasse et des 6coulements au sein de garnissages poreux (systdmes d

cultures fix6es dans des lits d ruissellement, voire biofiltres). Pour les EUl, des rdglements

pr6cisent 6galement les conditions de rejet en milieu naturel ou dans le r6seau d'6gout

municipal, mais on observe un int6r6t croissant pour des systdmes permettant une r6utilisation

partielle ou totale des eaux trait6es. Cette r6utilisation des eaux trait6es est int6ressante pour

plusieurs raisons : l) elle permet de palier le d6ficit croissant des eaux destin6es d la

consommation humaine; ii) elle permet de pr6server les milieux naturels en minimisant les

besoins en eau, quel qu'en soit l'usage, et les rejets i et iii) elle peut 6galement se justifier

6conomiquement par rapport au traitement d'une eau de surface ou souterraine de qualit6

d6grad6e qui oblige d faire appel d des systdmes de traitement de plus en plus complexes.

Pour faire face d cette importante probl6matique, les techniques membranaires, notamment les

BRM, peuvent constituer une avenue potentielle de traitement et de r6utilisation de ces

effluents.
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L'int6r6t de ces proc6d6s r6side dans leur aspect non polluant, leur facilit6 d'automatisation et

leur capacit6 d 6liminer simultan6ment les polluants de type organique, inorganique et

microbien en une seule 6tape de traitement. Ces technologies offrent la possibilit6 de clarifier et

de d6sinfecter simultan6ment les eaux sans risque de formation de compos6s organo-

halog6n6s.

1. MISE EN GONTEXTE DE L'UTILISATION DU BIOREACTEUR A MEMBRANE

Les EUM et EUI contiennent une panoplie de polluants de type polluants organiques (DCO,

DBO5, MES, perturbateurs endocriniens, etc.), inorganiques (phosphore, azote ammoniacal,

nitrites et nitrates, m6taux, etc.) et microbiens (bact6ries, virus, parasites, etc.) qui 6chappent d

l'6puration classique des eaux us6es. ll existe plusieurs systdmes d'6puration des eaux us6es,

(les proc6d6s biologiques, chimiques, 6lectrochimiques, physiques, etc.) et leur choix n6cessite

la prise en consid6ration de plusieurs facteurs, tels que la composition des eaux us6es, la

sensibilit6 du milieu rdcepteur, les normes de rejets et les objectifs de r6utilisation des eaux

trait6es, etc. Les proced6s d'6puration par voie biologique (boues activ6es, lits bact6riens,

biofiltres, lagunage, etc.) sont souvent utilis6s dans le traitement des EUD, EUM et EUl. En

effet, ces proc6d6s oi les bact6ries sont les principaux acteurs de la d6gradation des polluants

sont relativement peu co0teux et ais6s d mettre en place. Parmi ces proc6d6s biologiques, le

systdme de traitement par boues activ6es (BA) est le plus utilis6. ll constitue I'un des

traitements les plus ad6quats pour traiter, d grande 6chelle, des effluents charg6s de compos6s

biod69radables.

L'unit6 de BA se compose g6n6ralement d'un bassin d'a6ration oi s'effectuent les processus

de transfert et de m6tabolisation et d'un clarificateur oi s'effectue la s6paration des solides

(biomasses) et de I'eau 6pur6e. Cette 6tape de s6paration a deux r6les essentiels: l,) minimiser

la teneur en MES dans I'eau trait6e, et ry' retenir la biomasse 6puratoire pour la renvoyer vers le

bior6acteur pour y maintenir une concentration en biomasse adapt6e d l'6puration attendue. La

fiabilit6 de cette 6tape est donc d6terminante pour la qualit6 de l'eau trait6e, mais aussi pour la

maTtrise des processus biologiques en emp€chant le < lessivage > du r6acteur biologique

(diminution progressive de la concentration en biomasse et donc de l'activit6 dans le r6acteur,

due d une vitesse de croissance des espdces 6puratives inf6rieure au flux sp6cifique

d'extraction du bior6acteur). ll est ainsi primordial de maitriser la bonne d6cantabilit6 des boues

ce qui, malheureusement, peut 6chapper ponctuellement aux op6rateurs du fait de la variabilit6

de la composition de l'intrant ou de l'apparition de conditions de r6action non optimales
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(introduction accidentelle de toxiques, baisse de temp6rature, teneur en oxygdne dissous

insuffisante, 6cart de pH, concentration en biomasse excessive, etc.) entrainant une

d6floculation ou l'apparition de flocs d faible d6cantabilit6 (foisonnement des boues). ll n'est

donc pas rare d'observer sur de tels systdmes des dysfonctionnements pr6judiciables pour

I'environnement ou pour un objectif de 16utilisation.

Pou y rem6dier, l'6tape de d6cantation devra 6tre am6lior6e en utilisant une barridre

infranchissable par les espdces 6puratoires. Le choix de cette barridre c'est ainsi port6 sur

I'utilisation de membranes poreuses (MF ou UF). Cette association d'un systdme biologique et

de l'6tape de s6paration sur membranes poreuses a donn6 naissance au proc6d6 appel6

< bior6acteur d membranes (BRM) l>.

2. PRESENTATION DU BRM

Le BRM est une technologie hybride qui couple un systdme biologique et une 6tape de

s6paration sur membrane poreuse. Cette technologie est une am6lioration du systdme

biologique d boues activ6es, vieille de prds de 100 ans, qui se caract6rise par le remplacement

du traditionnel d6canteur secondaire par une unit6 de filtration membranaire (XING et a|.,2000),

dont la s6lectivit6 remarquable repr6sente une barridre infranchissable par les esp€ces

6puratoires, quelque soit leur 6tat de floculation. Le processus de m6tabolisation avec ses deux

aspects, anabolisme et catabolisme observ6s dans un systdme de boues activ6es sont

similaires d ceux mis jeu dans un BRM. La technologie de BRM a 6t6 introduite pour la

premidre fois dans les ann6es 1960, mais I'int6r6t grandissant de son application au traitement

des eaux us6es est r6ellement apparu quelques ann6es plus tard. Les premidres installations

commercialis6es ont vu le jour dans les ann6es 1970 et 1980 pour des march6s atypiques

(effluents de croisidre navale, lixiviats de d6charge et effluents industriels trds concentr6s)

(STEPHENSON ef a\.2000). Puis, en Europe, par exemple, c'est dans les ann6es 1990 que les

premiers systdmes de BRM ont 6t6 mis en op6ration pour le traitement des EUM (LE-CLECH et

al., 2QQ6; LESJEAN et HUISJES, 2008; MELIN et a\.,2006). Le d6veloppement a fait apparaitre

deux types de configurations: le BRM a boucle externe et le BRM immerg6 (Figure la et 1b).

2,1.Bior6acteurs i membrane i boucle externe

Le BRM d boucle externe (Figure 1a) constitue la premidre g6n6ration (LESJEAN et HUISJES,

2008). ll se caract6rise par un module membranaire en positionnement externe par rapport au
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bior6acteur de type boues activ6es. Le contenu (liqueur mixte) de ce dernier est inject6 sur la

membrane et la biomasse retenue par filtration membranaire est recycl6e afin de maintenir une

concentration beaucoup plus 6lev6e dans le bior6acteur. Le BRM d boucle externe est plus

adapt6 aux eaux us6es caract6ris6es par des temp6ratures relativement 6lev6es (ex. 40oC),

des concentrations 6lev6es (ex. 10 500 mg DCO L-1; et des pH 6lev6s (YANG et a1.,2006). ll

est peu compatible au traitement de d6bits d'eaux importants et peu concentr6s comme le sont

les EUM. Le BRM d boucle externe a 6t6 longtemps appliqu6 aux petites entit6s telles les eaux

us6es de navires, les lixiviats de d6charge ou les effluents industriels (YANG et a1.,2006). Dans

cette configuration, le maintien de la perm6abilit6 membranaire d un niveau 6conomiquement

rentable est obtenu en pratiquant une filtration dite tangentielle, imposant une circulation de la

suspension dans le module membranaire d grandes vitesses (0.5 a 4 m s-1) 6ventuellement

combin6e d une circulation gazeuse (VERA et a1.,2000). La litt6rature fait 6galement mention

de l'application BRM d boucle externe pour le traitement des eaux souterraines en vue de la

production d'eau potable (LESJAN et HUISJES, 2008). Cependant, la demande 6nerg6tique

6lev6e fait en sorte qu'on n'observe aucune croissance significative du march6 des BRM d

boucle externe, comparativement d celuides BRM immerg6s (LESJAN et HUISJES, 2008).

2.2. Bior6acteurs i membrane immerg6e

Dans l'optique de diminuer les co0ts de fonctionnement dus i cette circulation intense de la

suspension dans les modules externes, une seconde g6n6ration a 6t6 d6velopp6e au d6but des

ann6es 1990. Cette nouvelle configuration repose sur I'immersion des membranes ou des

modules (en g6n6ral des membranes planes ou en fibres creuses) directement dans les boues

activ6es (Figure 1b). La filtration (pseudo-frontale) est accomplie par l'application d'une

pression n6gative du c6t6 du perm6at et par injection d'air directement sous et d l'int6rieur du

module membranaire afin de maintenir les particules en suspension et nettoyer la surface

externe de la membrane. Cette configuration pr6sente des avantages sur le plan technico-

6conomique oir l'injection d'air est moins co0teuse gu'une circulation de la suspension sous

condition turbulente pour les membranes d boucle externe. Le Tableau 1 rEpertorie une liste

non exhaustive de quelques probldmes observ6s par les operateurs lors du fonctionnement des

BRM a grande 6chelle (BRM d boucle externe versus BRM immerg6e). L'apparition des BRM

immerg6s a ouvert le march6 municipal du traitement des eaux par des techniques

membranaires (LESJEAN ET HUISJES, 2008). En effet, le BRM immerg6 est largement utilis6

pour traiter les EUD et EUM (XANG et al., 2006). En 2005, en Europe, les membranes
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immerg6es repr6sentaient 97o/o des surfaces membranaires totales install6es et plus de 99%

des surfaces membranaires totales annuelles au cours de 2003-2005 (LESJAN et HUISJES,

2008). Les faibles flux sous lesquels opdre le BRM immerg6 (15 a 50 L h-1 m-2 comparativement

a 50 a PO L h-1 m-2 pour les membranes d boucle externe), implique la n6cessit6 d'avoir une

surface membranaire 6lev6e et donc I'utilisation simultan6e de plusieurs membranes (GANDER

et a1.,2000; MARROT et al., 2004). Les membranes immerg6es n6cessitent donc un capital

d'installation plus 6lev6, mais elles apportent une r6duction significative des co0ts d'exploitation

compar6e au BRM d boucle externe. Cependant, tandis que le bior6acteur requiert un bon

transfert d'oxygdne (n6cessit6 de fines bulles d'oxygdne), la membrane requiert des bulles de

dimension plus grande afin de maintenir une bonne perm6abilit6 et de r6duire son colmatage.

Pour des raisons de maintenance, les membranes sont, pour la plupart des fabricants,

maintenant immerg6es dans un bassin d6di6 d la filtration. Ce qui oblige des recirculations

importantes (300-400% du d6bit perm6at) afin de limiter l'augmentation de concentration dans

le bassin membrane. La pr6sence du bassin de filtration augmente les co0ts d'investissement

(construction du bassin de filtration) et de fonctionnement (pompe de recirculation, a6ration

suppl6mentaire de la membrane dans le bassin de filtration) et pourrait remettre en cause l'un

des facteurs cl6s en faveur du choix du BRM d l'6chelle municipale. Le BRM immerg6 avec un

bassin de filtration (configuration de type "outside") est pr6f6ree surtout pour les sites avec des

pics de charges 6lev6s et des exigences plus strictes en matidre de rejets des nutriments

(BREPOLS et al., 2005; LESJEAN et al., 2008). Mulder a indiqu6 qu'un effluent de

concentration en azote < 2.2 mg L-1 N (norme de rejet en Hollande) peut 6tre atteint d la sortie

d'une STEP 6quip6 d'un BRM immerg6 en configuration "outside", compte tenue du fait que la

d6nitrification peut y €tre bien contr6l6e. Le BRM immerg6 en configuration de type "outside"

fournit 6galement des conditions op6ratoires plus flexibles et permet une ind6pendante

optimisation des processus biologique et membranaire. Une 6tude comparative r6cente

effectu6e en Europe sur deux STEP a indiqu6 de trds faibles diff6rences entre les deux

configurations de BRM a membrane immerg6e (configurations de type "inside" et "outside"), en

terme de consommation 6nerg6tique (VAN BENTEM et a\.,2007} Dans la configuration de type

"inside", la membrane est directement immerg6e dans la suspension d traiter. En effet, VAN

BENTEM et al. (2QQ7) ont rapport6 que les STEP de Nordkanal en Allemagne (BRM immerg6

en configuration "inside") et de Varsseveld en Hollande (BRM immerg6 en configuration

"outside") avaient des consommations 6nerg6tiques sensiblement identiques. La consommation

6nerg6tique de la STEP de Nordkanal 6tait de 0.80 kWh/m3, tandis que celle de Varsseveld

6tait de 0.88 kWh/m3 (VAN BENTEM et a1.,2007). Cependant, TAO et al. (2005) ont observ6 un
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ratio airlperm6at plus 6lev6 pour des BRM pilotes immerg6s op6r6s en configuration

"outside"comparativement au BRM immerg6 fonctionnant en configuration "inside" (Tableau 2).

Ces auteurs ont 6galement observ6 une r6duction de 8 % des couts 6nerg6tiques dans la

configuration "inside".

2.3. Structure et composition des membranes

Dans I'optique de retenir totalement des espdces 6puratoires et divers types de polluants

(microbien, organique et inorganique) pr6sents dans le r6acteur ou dans l'eau d traiter, le seuil

de coupure des membranes est souvent choisi dans le domaine de la microfiltration (diamdtre

moyen du diamdtre des pores 0.05 a 0.4 pm) ou dans le domaine de I'ultrafiltration (10 d 50 nm)

pour assurer notamment la r6tention des virus (GRASMICK et al., 2009). Ces membranes

peuvent 6tre de type organique ou inorganique. Les membranes organiques sont en g6n6ral en

mat6riau polym6rique hydrophobe (polytEtrafluoroethyldne (PTFE), polypropyldne (PP), etc.) ou

hydrophile (poly6thersulfone (PES), polysulfone (PS), polyacrilonitrilique (PAN), etc.) (CARDOT,

1999; BERLAND et JUERY, 2002). Ces membranes sont souvent constitu6es de fibres creuses

qui sont de minces tubes poreux. Les fibres poreuses sont soit regroup6es dans un cylindre, le

tout constituant un module tubulaire, soit regroupdes en faisceau (module en fibres creuses).

Dans le module tubulaire, l'eau d traiter entre d un bout des tubes et l'excds d'eau pollu6e sort d

l'autre bout, tandis que I'eau filtr6e est r6cup6r6e sur les cot6s. La partie active de la membrane

se trouve d I'int6rieur de ces tubes, et l'eau d traiter circule d l'int6rieur. On distingue deux types

de configurations possibles des modules en fibres creuses (BOUCHARD et a\.,2000; BUISSON

et al., 1998). Dans un premier cas, l'eau circule d I'int6rieur des fibres et le perm6at est

r6cup6r6 d l'ext6rieur des fibres (Configuration Int-Ext). Dans le deuxidme cas, I'eau circule d

l'ext6rieur des fibres et le perm6at est r6cupere d l'int6rieur des fibres (configuration Ext-lnt).

Les membranes organiques peuvent 6galement 6tre empil6es en mille-feuilles s6par6es par

des cadres interm6diaires qui assurent la circulation de I'eau (modules plans), soit 6tre

enroul6es sur elles mdme autour d'un tube poreux (modules spiral6s) (BERLAND et JUERY,

2002).

Les membranes inorganiques sont pr6par6es d partir de polymdre inorganique (alumine,

zircone, oxyde de titan, carbone, acier) et sont constitu6es tout comme les membranes

organiques d'une fine couche active efficace, support6e par une paroi plus 6paisse permettant

de donner i l'ensemble une plus grande r6sistance d la pression. Ces membranes min6rales

sont des blocs macroporeux, souvent cylindriques perc6s de canaux autours desquels se situe
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la partie active de la membrane (MOULIN, 1990). L'eau circule dans les tubes et une partie

traverse la couche active puis diffuse dans la partie poreuse et ressort d la p6riph6rie du bloc.

Parmi ces membranes (organiques ou inorganiques), on distingue des membranes d structure

symetrique, asym6trique et composite (Figure 2a, 2b et 2c) (CARDOT, 1999; BERLAND et

JUERY, 2002). Les membranes d structure asym6triques sont constitu6es d'une fine pellicule

appel6e "pearJ" d6pos6e sur un support poreux plus grossier de m6me nature chimique et dont

le r6le est d'assurer d I'ensemble de bonnes propri6t6s m6caniques. Les membranes d

structure composites se diff6rencient des pr6c6dents par le fait qu'elles sont obtenues en

d6posant la "peau" s6lective sur un support pr6existant de nature chimique diff6rente. Les

membranes d structure sym6trique possddent une distribution r6gulidre et uniforme des pores

sur toute leur 6paisseur (utilis6es seulement en microfiltration).

2.4. Mise en @uvre et paramitres op6ratoires

La mise en @uvre d'un BRM n6cessite la prise en compte d'un certain nombre de facteurs qui

gouvernent chaque op6ration de base, notamment le dimensionnement du BRM, les conditions

hydrodynamiques de fonctionnement, la structure de la membrane, la configuration du module

membranaire, le coOt de la membrane, etc. Le temps de r6tention hydraulique (TRH) va

d6terminer le temps dont on dispose pour d6grader les compos6es solubles et donc le volume

du bior6acteur. Le temps de r6tention solide (TRS, ou dge de boues: 0) correspond au temps

requis pour d6grader les compos6s particulaires et permettre le renouvellemenUlyse de la

biomasse 6puratoire. ll influencera donc directement la teneur en MES dans le bassin. Ensuite,

pour un bon fonctionnement biologique, il faudra s'assurer de ne pas 6tre en oxygdne limitant.

Outre les facteurs pr6cit6s, le choix des caract6ristiques du systdme de filtration doit aussi

int6grer la nature sp6cifique des suspensions pr6sentes dans le bior6acteur d membrane et,

notamment, leur concentration importante en biomasse cellulaire (8 a 25 g L-t) mais aussi leur

caractdre 6volutif en fonction des contraintes hydrodynamiques et biologiques impos6es. Une

parfaite connaissance des relations entre les paramdtres op6ratoires et paramdtres biologiques

(temps de r6tention hydraulique, dge des boues, pression transmembranaire, flux critique,

rendement, activit6 de la biomasse, concentration de biomasse, etc.), ainsi que les paramdtres

physiques (filtration, durabilit6, colmatage des membranes, r6tro-lavage, etc.) est n6cessaire

pour optimiser le design et le fonctionnement du BRM. La mise en @uvre des processus

biologiques impliqu6s dans la biod6gradation des compos6s r6calcitrants n6cessite une

acclimatation de la biomasse cellulaire d la d6gradation de la pollution. Un des enjeux majeurs
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de la mise en @uvre industrielle d'un BRM est de maintenir en cours d'op6ration, la

perm6abilit6 membranaire d des valeurs 6conomiquement acceptables et donc de minimiser le

colmatage. En g6n6ral, les paramdtres suivis en cours d'op6ration sont la pression

transmembranaire (PTM), la vitesse d'6coulement du flux d'eau (v1), les concentrations de MES

dans l'eau d traiter et dans le bior6acteur, le temps de r6tention hydraulique (TRH), la

concentration d'oxygdne dissous, la consommation sp6cifique d'oxygdne, etc.

2.4.1. Pression transmembranaire (PTM)

La pression transmembranaire est la pression de filtration membranaire, s'exergant de part et

d'autre de la membrane. Dans le BRM a boucle externe, la PTM est obtenue par l'6quation (1)

(CARDOT, 1999):

prM ="#-r, ( 1 )

Dans cette 6quation, << P" , Pa > est la pression d'alimentation, << Po, Pa > est la pression du

perm6at, et << P", Pa > est la pression du concentr6t. Les op6rations de filtration peuvent €tre

conduites en imposant soit un gradient de pression, soit un flux de perm6ation. Le BRM doit

6tre toujours op6r6 en dessous d'une certaine PTM appel6e pression critique. La valeur de la

pression critique d6pend de la nature chimique de la membrane et elle est souvent donn6e par

le fournisseur.

La plupart des installations fonctionnent a d6bit constant et une pompe d'aspiration est utilis6e

pour les membranes immerg6es, m6me si des pressions transmembranaires de quelques

dixidmes de bars sont d6jd assur6es par les hauteurs d'eau pr6sente dans les bassins, ou par

le niveau de rejet du perm6at. Le flux est un paramdtre decisif dans l'6volution de la PTM.

MOme si la filtration est effectu6e en dessous des conditions critiques, un changement de la

PTM est observ6. Selon ORANTES et a/. (2006), dans un BRM op6r6 d un flux J < 5 L h-1m-2

avec une membrane de type polysulfone (diamdtre de pore= 0,1 pm), la perm6abilit6 6volue

suivant deux paliers (Tableau 3): r) entre 0 et 500 h environs, la perm6abilit6 change trds

lentement; et r) au deld de 550 h de filtration, une diminution brusque de la perm6abilit6

apparait, caract6ris6e par une augmentation de la PTM, qui n6cessite une r6g6n6ration de la

membrane.
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2.4.2. Temps de r6tention hydraulique (TRH), Temps de r6tention de solides (TRS ou Age

des boues (0)) et MES

Le TRH et le TRS (l'Age des boues, 0) sont des paramdtres importants dans les processus

biologiques. La pr6sence de la membrane permet au BRM de fonctionner d des fortes

concentrations de biomasse et des 6ges des boues 6lev6s, ind6pendamment du TRH. Le TRS

varie g6n6ralement entre 25 et 80 jrs et la concentration de biomasse est comprise entre 8 et

25 g L-1 (CIRJA et a1.,2008). Comparativement au proc6d6 conventionnel de boues activ6es, la

possibilit6 de travailler avec de fortes concentrations en biomasse et des 0 6lev6s va pr6senter

des atouts particuliers pour intensifier les performances de traitement. Pour une m6me charge

volumique i traiter, d vitesse sp6cifique d'6puration 6quivalente, les vitesses apparentes de

r6action sont intensifi6es et la taille du volume r6actionnel est d'autant plus r6duite que la

concentrhtion en biomasse est augment6e (GRASMICK et a1.,2009; XING et a1.,2000). Les 0

6lev6s impos6s au systdme, favorisent le d6veloppement de communaut6s nitrifiantes, mais

6galement de communaut6s bact6riennes susceptibles d'assurer la d6gradation de certains

compos6s consid6r6s comme difficilement biod6gradables dans des conditions de travail

conventionnelles (CLARA et al., 2005a,b; GRASMICK et al., 2009). Cependant, des TRS

importants ont tendance d accumuler de la matidre inerte dans le bior6acteur au d6triment des

conditions d'agitation et m6lange, et des efficacit6s de transfert d'oxygdne (LOBOS et al,2Q09).

Quant au TRH, il a une influence mitig6e sur l'6limination des micropolluants dans le BRM. En

effet certaines 6tudes notent que le TRH n'a pas d'influence particulidre sur l'6limination des

compos6s hydrophobes, d cause de la capacit6 de ces derniers d se maintenir dans le

bior6acteur, par adsorption sur la biomasse. Par contre le TRH a une influence sur les

compos6s moyennement hydrophobes et hydrophiles. CHEN et al. (2008) ont observ6 des

concentrations constantes de BPA d la sortie d'un BRM, malgr6 la variation du TRH (8 h a

3,9 h). HU ef al. (2007) ont observ6 un faible taux d'abattement de I'activit6 estrog6nique,

lorsque le TRH est de 6 h, des taux d'abattement plus 6lev6s et croissants lorsque le TRH est

sup6rieur a 6 h. La concentration 6lev6e de biomasse dans le BRM (8 a 25 g L-1) am6liore

l'6limination des polluants par biod6gradation et adsorption sur la biomasse (CIRJA et al.,

2008).
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2.4.3. pH et temp6rature

Le pH dans le BRM a une influence sur certaines propri6t6s physico-chimiques des polluants.

Une 6tude a montr6 que les pH 6lev6s (pH > 10) ou faibles (pH.4) induisent une baisse de

I'hydrophobicit6 de certains compos6s, tels que le norfloxacine, alors que ce dernier est trds

hydrophobe d des pH prds de 7 (MCBRIEN ef al., 2004). Le pH (ou pKa) agit sur l'6tat

protonique des compos6s (hydrophile, hydrophobe). LYKO et al. (2006) ont rapport6 que le

BPA est adsorb6 a 30% d pH = 5, mais il y a d6sorption d un pH plus 6lev6. Le pH dans le

bior6acteur est un paramdtre d contrOler. La temp6rature influence quant d elle la solubilit6 des

polluants et certaines de leurs propri6t6s physico-chimiques telles que l'hydrophobicit6, la

solubilit6. CARBALLA et al. (2005) ont observ6 une trds bonne performance en termes

d'6limination du dichlof6naque, nhproxdne et ibuprofdne d 25oC. Cependant, d 12oC les

performances observ6es sont faibles. CLARA et al. (2005b) ont rapport6 que le BRM 6limine le

benzafibrate d 90% en 6t6 (20"C), mais ils notent un faible taux d'6limination d 12oC. Ces

m6mes auteurs ont par ailleurs d6montr6 que I'ige critique des boues pour l'6limination du

bisph6nol A (BPA) est une fonction de la temp6rature (6quation 2) (CLARA et a1.,2005b).

o r = o ropa, 
* 1,97 2(r 

-to)

2.4.4. Hydrophobicit6 et structure chimique des polluants

Le devenir des polluants dans le BRM est influenc6 par des facteurs, tels que les propri6t6s

chimiques et physico-chimiques des polluants (ex. hydrophobicit6 et structure chimique, etc.).

Un compos6 hydrophile difficilement biod6gradable peut se retrouver d la sortie du BRM (en un

temps TRH) sans avoir 6t6 d6grad6. En revanche, un compos6 hydrophobe difficilement

biod6gradable peut s'adsorber sur la biomasse et 6tre maintenu dans le bior6acteur (GARCIA

et al., 2Q02; GIGER et al., 2003; ILANI et al., 2005; LINDBERG et al., 2006; YU et HUANG,

2005). Le temps de contact de ce dernier dans le bior6acteur sera alors 6gal au TRS, ce qui

augmentera et facilitera sa biod6gradation. ll est important de noter que I'hydrophobicit6 d'un

compos6 est exprim6 par la valeur de son coefficient de partage octanol/eau (G*) (JAWAD,

2008). Ce coefficient < lG* > se d6fini comme 6tant le ratio de la concentration du compos6

dans le solvant organique (octanol) sur sa concentration dans la phase aqueuse (eau) (LYMAN,

1990). La valeur logarithmique du coefficient de partage (Log G*) est inf6rieure d2.5 pour un

compos6 qui ne s'adsorbe pas ou s'adsorbe difficilement sur la biomasse. Lorsque le compos6

(2)
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est moyennement hydrophobe, la valeur logarithmique de son coefficient de partage est

comprise entre 2.5 et 4.0. En revanche lorsque, le compos6 est caract6ris6 par un fort potentiel

d'adsorption sur la biomasse, la valeur logarithmique du coefficient de partage est sup6rieure d

4.0 (compos6 trds hydrophobe) (LYMAN, 1990).

La structure chimique d'un polluant pourrait influencer son 6limination au cours d'un processus

biologique. En effet, plus la structure chimique du polluant est complexe, moins il est

biod6gradable. ll est rapport6 que I'augmentation des noyaux aromatiques ou des groupements

toxiques (SO2O-) fait d6croitre la d6gradation dans une classe de micropolluants (ANDREOZZI

et a1.,2006; CIRJA et a1.,2008; REEMTSMA et a\.,2002I En effet, REEMTSMA et al. (2002)

ont observ6 que le naphtaldne monosulfonate est compldtement 6limin6 dans le BRM, tandis

que le naphtaldne disulphonate est 6limin6 d 40o/o, dans les conditions identiques d'op6ration.

Ces auteurs ont 6galement rapport6 que la pr6sence du groupement 6thinyle dans 17B-

6thinylestradiol lui procure une aptitude de biod6gradation diff6rente et plus faible que celle

observ6e sur le 17 q- estradiol, malgr6 leurs structures de base identiques (Figure 3).

3. COLMATAGE MEMBRANAIRE ET MODELISATION

Dans le pass6, le facteur limitant le d6veloppement de la technologie de BRM etait le co0t des

membranes (MARROT et al., 2004). Mais depuis quelques ann6es, les co0ts ont 6t6 reduits

grdce aux progrds effectu6s dans le domaine de la fabrication des membranes. Des progrds ont

permis 6galement d'augmenter la dur6e de vie des membranes, de diminuer les co0ts de

remplacement de ces dernidres, de r6duire la consommation 6nerg6tique par rapport au flux de

perm6at obtenu, et de diminuer les co0ts de fonctionnement par les possibilit6s de r6utilisation

des eaux trait6es. De nos jours, le principal facteur limitant l'application d long terme des BRM

est devenu le colmatage des membranes. C'est un ph6nomdne complexe. ll peut 6tre d6crit

comme 6tant une diminution continue du flux de perm6at (d pression constante) ou une

augmentation de la PTM, caus6e par I'accumulation ou I'adh6sion et/ou I'adsorption de

particules solubles ou colloidales (organiques, inorganiques et cellules microbiennes) ou en

suspension d la surface de la membrane et sur les pores de la membrane (CHOO et LEE,

1996). ll est possible de quantifier le colmatage en fonction de sa r6versibilit6: le colmatage

r6versible (de nature physique) et le colmatage irr6versible (de nature plutdt chimique).

Plusieurs facteurs peuvent contribuer au colmatage des membranes et la nature de ce

colmatage varie d'un auteur d un autre alors qu'il est plut6t le reflet des conditions op6ratoires

et de la configuration membranaire utilis6e. En effet, en fractionnant le colmatage suivant trois
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6chelles d'observation : Le macro-colmatage (accumulation de MES sur la membrane), le

micro-colmatage (d6veloppement de biofilm sur la membrane) et le nano-colmatage

(adsorption de mol6cules), on classera des auteurs qui observent plut6t :

iv)du macro-colmatage et qui soulignent I'importance de la boue activ6e et son

r6le dans le colmatage (Ll et al., 2005) et qui considire les MES comme la

principale cause du colmatage des membranes (BRINDLE et STEPHENSON,

1996; YAMAMOTO et al., 1989). L'int6r6t de ce giteau, en tant que couche

dynamique s6lective, peut am6liorer la capacit6 de r6tention de la membrane

(OGNIER et al., 2004; TARDIEU et al., 1999), mais deviendra vite limitant en

fonction du flux de perm6at (>10 LMH).

vl du micro-colmatage et qui soulignent l'importance des produis microbiens

solubles (PMS) g6n5r6s durant les r5actions biologiques et des substances

polym6riques extracellulaires (SPE) (DEFRANCE et a1.,2000; LEE ef a1.,20031.

vi)du nano-colmatage et qui remarquent une contribution significative des

compos6s dissous. Selon FANE et al. (1980), les substances dissoutes

contribueraient jusqu'a 60% au colmatage.

Ce colmatage membranaire doit 6tre maitris6 et contr6l6 afin de maintenir des conditions de

perm6abilit6 n6cessaires d la long6vit6 de la membrane, et d la productivit6 du systdme. Des

conditions op6ratoires et un design adapt6s permettent en effet de minimiser le macro-

colmatage (LEBEGUE et al. 2QQ9). La maTtrise de ce colmatage conduit entre autres d la

r6duction des co0ts li6s aux op6rations de nettoyage de la membrane.

3.1. Paramdtres influengant le colmatage membranaire

Plusieurs 6tudes ont tent6 d'6lucider les m6canismes et facteurs qui influencent et gouvernent

le colmatage membranaire. M6me si le colmatage est le r6sultat de ph6nomdnes complexes, il

est considdrablement influenc6 par les conditions op6ratoires, hydrodynamiques, le type et la

configuration de la membrane, les caract6ristiques des boues (MES, 6tat physiologique de la

biomasse, viscosit6, etc.) (CHOI et a1.,2005; CICEK et a1.,1998; KAAM et a|.,2006).

197



3,1.1. Composition de la l iqueur mixte

Les caract6ristiques de la biomasse pr6sentes dans le bior6acteur ont une influence

significative sur le colmatage de la membrane. ll a 6t6 rapport6 que le colmatage s'amplifie dds

que l'6tat de floculation de la biomasse dans le bior6acteur est faible (KAAM et a1.,2006). Ll ef

a/. (2005) ont pu r6duire le macro-colmatage en d6veloppant dans le bior6acteur des boues

granul6es. Le flux de perm6at obtenu dans ces conditions est deux fois plus 6lev6 que celui

observ6 dans un BRM classique fonctionnant dans les m6mes conditions de travail. CICEK ef

a/. (1998) ont observ6 que lorsque les concentrations de MES sont comprises entre 8 et 15 g L-
1, le flux de perm6at est plus 6lev6 et d6croit plus lentement et graduellement, comparativement

d lorsque les concentrations de MES sont comprises entre 2 et 8 g L-1.

3.1.2. Vitesse d'6coulement transversale et flux transmembranaire

La vitesse d'6coulement transversale ou le flux transmembranaire (vr) a une influence sur le

colmatage et la nature du colmatage de la membrane. CHOI et al. (2005) ont rapport6 que

lorsque le BRM d boucle externe opdre d faibles vitesses d'6coulement transversales, c'est d

dire entre 1 et2m s-1 pour une membrane de UF et entre 1 et 3 m s-t pour une membrane de

MF, le colmatage qui s'installe est r6versible. Par contre, pour des vitesses 2 3 m s-t, le

colmatage devient irr6versible. Un flux stable peut 6tre maintenu pendant une longue p6riode

de filtration, lorsque le BRM opdre a PTM raisonnablement ajust6e. De nombreuses 6tudes

indiquent que le flux d travers la membrane ou le flux transversal et la PTM doivent 6tre

maintenus inf6rieurs d des valeurs critiques respectives (notion de flux critique). Ces valeurs

critiques doivent 6tre d6termin6es pour chaque type d'effluent, de membrane et de

configuration du module membranaire (CICEK et al.,1998; DEFRANCE et JAFFRIN, 1999).

3.2. Maitrise du colmatage

Quelques m6thodes pr6ventives ou l'utilisation de conditions op6ratoires appropri6es limitent ou

r6duisent le d6p0t de particules i I'int6rieur des pores ou sur la couche active de la membrane.

3.2.1. Pr6traitement de I'affl uent

Suivant sa composition, la suspension peut 6tre pr6trait6e afin de diminuer son pouvoir

colmatant. Quelques op6rations telles que la pr6-filtration, la dilution, la d6cantation,
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l'homog6n6isation, etc., agissent sur des paramdtres physiques. ll est d noter 6galement

l'avantage de pr6traitement type grille perfor6e par rapport au micro-tamis oir la r6tention des

fibres (ex. cheveux, etc.) est plus faible. D'autres techniques modifient les paramdtres

chimiques (modification du pH, modification de la force ionique de la solution par ajout de sels

ou ajout de r6actifs de coagulation, ou de floculation, ou encore ajout de complexant, etc.

(MOULIN, 1990; POUET et al., 1992). Par exemple, le conditionnement pr6alable d'une

suspension par voie physicochimique (apport de coagulant) permet de favoriser la structuration

des flocs et am6liorer la filtrabilit6 de la suspension. L'utilisation de charbon actif en poudre

permet de fixer les mol6cules solubles ou les colloldes d l'origine du colmatage irr6versible

(LESAGE et a|.,2005).

3.2.2. Vitesse d'6coulement transversale et a6ration du bior6acteur

La perm6abilit6 est principalement gouvern6e par la vitesse d'6coulement transversale du flux

dans le BRM a boucle externe et par I'a6ration dans le BRM immerg6. Dans ce dernier,

I'injection d'air sous et i I'int6rieur de la membrane permet d'att6nuer la formation de gAteau sur

la surface ext6rieure de la membrane (MATOSIC et al., 2008; PELLEGRIN ef a/., 2002).

L'a6ration produit l'oxygdne n6cessaire d l'activit6 biologique et cr6e une turbulence autour de

la membrane, qui entraine les grosses particules et d6tache le giteau qui se forme sous l'effet

de la succion requise pour la filtration (METCALF & EDDY lNC., 2003). Cependant, l'a6ration

pourrait avoir des impacts n6gatifs sur les performances du bior6acteur. En effet, KAAM ef a/.

(2006) ont observ6 que le mode d'a6ration a une influence sur la physiologie de la biomasse.

Selon ces auteurs, l'a6ration en alternance permettrait de limiter le colmatage.

3.2.3. Nettoyage des membranes

Le nettoyage des membranes 6limine le colmatage et prolonge ainsi leur dur6e de vie. ll existe

plusieurs techniques de nettoyage des membranes. Les plus utilis6es sont le r6tro-lavage et le

lavage chimique. Le r6tro-lavage se fait d l'eau ou d I'air. Plus les pores de la membrane sont

larges, moins le rEtro-lavage est efficace. Plusieurs paramdtres influencent I'efficacit6 du r6tro-

lavage, notamment le d6bit de r6tro-lavage (en g6n6ral ce d6bit est 2 d 3 fois sup6rieur au d6bit

de filtration), la fr6quence et la dur6e du r6tro-lavage. La litt6rature r6vdle que plus le r6tro-

lavage est de courte dur6e, plus il permet de r6tablir un meilleur flux (BARRIOS-MARTINEZ el

at., 2QQ6; RAMIREZ et DAVIS, 1998). Comme seules les membranes types fibres creuses
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pouvaient 6tre r6tro-lav6es (arrachement des joints de colle et gonflement des membranes

planes pendant le retro-lavage), des fabricants travaillent actuellement sur la fabrication de

membranes planes r6tro-lavables.

Le nettoyage chimique peut 6tre fait avec diff6rents types de produits chimiques. On utilise

principalement des solutions acides pour 6liminer les d6p6ts inorganiques, des solutions

basiques et agents tensioactifs pour 6liminer les matidres organiques et des d6sinfectants pour

pr6venir la croissance de microorganismes dans le systdme membranaire (BOUCHARD et al.,

2000). Le choix des produits chimiques se fait en fonction de la nature du mat6riau

membranaire, afin de respecter les limites de pH et de temp6rature ainsi que la tol6rance au

chlore, aux autres d6sinfectants et acides. Dans les conditions normales, les solutions

g6n6ralement utilis6es pour le nettoyage chimique sont I'hypochlorite de sodium (NaOCl) pour

d6tacher les matidres organiques et l'acide citrique (C6HsO7) pour les inorganiques (CHANG et

KlM, 2005; CHANG et al., 1999; LE-CLECH et a1.,2006; LEE ef al., 20Q3). ll est fr6quent que

les fabricants de membranes proposent des protocoles sp6cifiques pour le nettoyage chimique.

Ces nettoyages sont, pour la plupart, op6rationnels sans vider le bior6acteur, oU les solutions

de nettoyage sont envoy6es pendant un r6tro-lavage et pr6sentes peu d'impact sur le proc6d6

biologique. Les notices d'emploi du module membranaire renferment des recommandations

pr6cises quant aux produits d utiliser pour nettoyer et d6sinfecter les membranes sans les

d6t6riorer. ll est aussi important de proc6der d des d6sinfections pEriodiques du systdme

(circuits/compartiments d'alimentation et de perm6at), et de construire un pr6cieux historique

des membranes depuis le d6but de leur utilisation (base de donn6es). Cet historique pourrait

servir d ajuster les conditions op6ratoires et dr pr6dire la dur6e de vie des membranes.

3.3. Mod6lisation du colmatage

ll existe plusieurs moddles math6matiques de description du colmatage, notamment le moddle

hydrodynamique, le moddle fractale, le moddle de r6sistance par section et les moddles de

r6sistances en s6rie.

3.3.1. Moddle hydrodynamique

Le moddle hydrodynamique propos6 par LIU ef al. (2003) (cit6 par NG et KlM, 2007) d6crit le

colmatage en fonction des paramdtres hydrodynamiques du BRM (vitesse d'6coulement

transversale ou flux d travers la membrane, flux de perm6at, intensit6 d'a6ration, concentration
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des MES, etc.). Dans ce moddle, le taux de croissance du colmatage (k, m h-1) est d6crit par

l'6quation (3):

7s = frviJd *i (r)

Dans l'expression ci-dessus, (rfz>>, ( c ), ( d >, << e > sont des constantes, << Vr, l't1 s-l >r est la

vitesse d'6coulement transversale ou flux, < J, L m-2 h-1 > est le flux de perm6at et < Xs , g L-t ,

est la concentration de MES dans le bior6acteur. Les valeurs des constantes << f2 ), (( c ), (( d )

et << e >>sont d6termin6es par la m6thode des moindres carr6s, et sont les suivantes f2=

8.933x107, c= -3.047, d = 0.376, et e = 9.532. L'6quation (3) caracterise de fagon quantitative

le colmatage de la membrane.

3.3.2. Modile fractale

MENG et al. (2005) ont d6velopp6 un moddle pour 6valuer la perm6abilit6 du g6teau dr la

surface de la membrane dans un BRM immerg6. La microstructure d6sordonn6e et complexe

du gdteau y est d6crite pas la th6orie fractale. Le taux de croissance du colmatage (k, m h-1) est

d6fini par l'6quation (4):

k=ffi=$c,iJ^n
(4)

Dans I'expression ci-dessus, << p, mPa s-' >> est la viscosit6 dynamique de la liqueur mixte,

<< Ls >> est une constante caract6risant la longueur de pore, ( Q, L s-1 > est le d6bit a travers la

membrane, (( PTM, Pa > est la pression transmembranaire, ( At ) est la surface totale des

pores (m'), u G > est le facteur g6om6trique du flux d travers un pore (i.e. Pi/128 pour les pores

circulaires), ( g D est le facteur de forme, << Co>) est une constante, ( D" ) est la dimension de la

surface du pore selon la th6orie fractale, ( ?max > est la limite surfacique maximale d'un pore. Le

moddle n'indique pas I'influence des paramdtres et conditions op6ratoires sur la r6sistance du

gdteau.
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3.3.3. Modile de r6sistance par section

Ll et WANG (2006) ont utilis6 une approche de r6sistance par section pour d6crire le colmatage

dans un BRM. Dans le moddle propos6, la surface de la membrane est divis6e en plus petites

surfaces identiques. Chaque petite surface a une r6sistance intrinsdque, une r6sistance de

colmatage des pores, une r6sistance d'accumulation de gAteau et une r6sistance de formation

de couche dynamique. Les dynamismes d'attachement et de d6tachement de la biomasse d la

surface membranaire sont pris en compte, et la r6sistance totale (R1) est la somme de toutes

les r6sistances: r6sistances intrinsdques (Rn,,), r6sistances de colmatage des pores (R"),

r6sistances d'accumulation du gAteau (R46) et r6sistances de formation de couche dynamique

(Rse) (6quation 5):

Rr=R^+R.+Roo+R, (5)

La masse de boue sur la couche

(6) :

dynamique de colmatage (Mco) est exprim6e par l'6quation

dMro - -
dt

24* Xo* J2

24*  J  +Cd*  dp*  I

Le premier terme de cette expression d6crit le taux d'attachement de la biomasse et le

deuxidme terme est le taux de d6tachement de la biomasse. r{ X6 ) est la concentration de

biomasse (g L-'), ( J, L m2 s-t > est le flux du perm6at, << C6 >> est le coefficient de la force de

lev6e d'une particule de boue de diamdtre << dp, m )), ( B > est le coefficient du taux d'6rosion de

la biomasse dynamique, ( I ) est I'intensit6 de cisaillement sur la surface de la membrane, << Vp,

m3>> est le volume de perm6at au cours d'un cycle de filtration, << Yb > est le coefficient de

compression de la boue, ( tr,sec) est le temps de filtration. M6e e'€Xprime en (g). Le moddle de

r6sistance par section intdgre les effets de variation des forces de cisaillement sur la formation

de gdteau et d l'avantage de prendre en compte les cycles de nettoyage. ll caract6rise le

colmatage en tout temps. Cependant, les limites de ce moddle r6sident dans le fait que les

paramdtres biologiques sont consid6r6s comme constants.

, *  ( l -a ) * l *M l ,
- p '  

Yb*  Vr* ,  ,  t  M r ,  (6)
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3.3.4. Modiles de r6sistance en s6rie

Les moddles de r6sistance en s6rie sont des moddles qui intdgrent les effets de la biomasse

aux processus de colmatage de la membrane. Les moddles de r6sistance en s6rie prennent en

compte, en plus des MES, les effets des matidres solubles dans le processus de colmatage.

Dans ces moddles, le colmatage r6versible est attribu6 aux MES, tandis que les matidres

solubles sont responsables du colmatage irr6versible. Le flux du perm6at est d6crit selon

l'6quation de Darcy donn6e d l'6quation (7):

J_
PTM

p* R,

Dans cette expression, ( J, ffi s-1 >> repr6sente le flux du perm6at, ( PTM, Pa > est la pression

transmembranaire, << p, Pa.s > est la viscosit6 de la liqueur mixte et << R1, m-1 > est la r6sistance

totale de la membrane. L'outil le plus simple et le plus employ6 sur le plan pratique pour

repr6senter l'6volution du colmatage en cours d'op6ration, est le moddle de r6sistances en

s6ries (GRASMICK et al.,2009), moddle selon lequel la r6sistance totale de la membrane (R1)

peut 6tre d6finie comme suit :

R, = R* * R,n r R,, (g)

Dans cette expression, n R, > repr6sente la r6sistance hydraulique initiale de la membrane,

{rR,."u) est la r6sistance r6versible et <<Ri..>> la r6sistance irr6versible. Certains auteurs ont

adopt6 une description plus simplif i6e (CHOI et a1.,2005; LIANG et a1.,2006; ZHANG et al.,

2006).

D'autres ont 6tabli des moddles qui intdgrent l'influence des PMS. C'est dans cet ordre que LEE

et al. (2002) ont propos6 I'expression suivante pour la r6sistante totale (6quation 10):

(7)

&=R^+m*q ,  (g )
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Dans cette expression, < R, ) est la r6sistance propre de la membrane, << q > est la r6sistance

sp6cifique et << m, g ) un facteur est estim6 par l'6quation (10):

f f i= k^ *y  *Xu
P A (10 )

Avec << k. > le coefficient qui refldte les effets de filtration (k. est compris entre 0 et 1, et est

6gale d 1 pour la filtration frontale, ,, Vo, m3 >> le volume de perm6at, << Xu, g L-1 ) h

concentration de MES et ,, A, m'> la surface active de la membrane. WINTGENS ef a/. (2003)

ont propos6 un autre moddle qui associe I'activit6 biologique au colmatage. Mais ce moddle ne

quantifie pas les substances. Le flux de perm6at est d6crit en fonction de la PTM selon

l'6quation (1 1):

APTM
J_ (11 )

p*(R^+& +&)

Dans cette expression, {r R, > est la r6sistance hydraulique initiale de la membrane, << Rn > est

la r6sistance du gdteau, ( R" ) est la r6sistance de colmatage et < p, mPa s-1 > est la viscosit6

de la liqueur mixte. ( APTM, Pa > est la diff6rence de pression transmembranaire effective et

elle est obtenue d partir de l'6quation (12):

LPTM =  phd ,o+  ppo^p -Lpo ,
(12)

Dans cette 6quation, ( phydro, Pa > est la pression hydrostatiqU€, ( ppomp, Pa >> est la pression de

succion, ,, Ap"", Pa > est la chute de pression du flux de perm6at. ll faut retenir que la

complexit6 du colmatage limite sa description math6matique. Les diff6rents moddles 6tablis d

ce jour, ne font pas une description compldte et int6grale de l'6volution du colmatage en cours

d'op6ration.
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3.4. Spticificit6 et performance du BRM

Le BRM pr6sente de nombreux avantages. Ce sont notamment les performances int6ressantes

en termes d'6limination de polluants biod6gradables et de polluants consid6r6s comme

difficilement biod6gradables dans les conditions de travail conventionnelles. La s6lectivit6

remarquable de la membrane a pour avantages (BRINDLE et STEPHENSON, 1996;

GRASMICK et a1.,2009; NAGANO et al., 1992; WING et a1.,2000): 1) une grande qualit6 de

l'eau trait6e en terme de particules (absence totale de MES et de matidre colloidale); 2) une

d6sinfection pouss6e dont l'intensit6 d6pend du seuil de coupure et de la distribution des

diamdtres des pores des membranes; 3) une r6tention totale des espdces biologiques, m6me

peu flocul6es, qui peut favoriser le d6veloppement d'espdces et d'activit6s sp6cifiques au sein

du r6acteur; 4) une r6tention par la membrane des MES non d6cantables dont le temps de

s6jour dans le systdme devient 6gal au temps de r6tention de la phase solide (0), facilitant ainsi

leur assimilation et ; 5) le maintien dans le r6acteur d'une teneur contr6l6e et 6lev6e en

biomasse qui permet une intensification des processus biologiques.

La concentration en biomasse dans le BRM n'est pas limit6e d une valeur critique proche de 4 d

5 g L-t, valeur au-deld de laquelle la s6paration par d6cantation gravitaire apparait comme

fortement ralentie, voire perturb6e dans les systdmes conventionnels d boues activ6es. Le BRM

est ainsi susceptible d'op6rer avec des concentrations 2 i 5 fois plus 6lev6es (entre 8 et 25 g L-
';. L'effluent trait6 est d'une excellente qualit6 en terme d'abattement de la turbidit6, de MES, de

DBO, de DCO, de d6sinfection et de sous-produits de d6sinfection. Cette eau trait6e est

compldtement acceptable pour une r€utilisation directe au niveau municipal (eau de toilette,

lavage d'auto, etc.) ou une r6utilisation indirecte au niveau industriel (eau de refroidissement,

eau de proc6d6, etc.). Elle pourrait 6galement servir d'eau d'alimentation aux unit6s d'osmose

inverse (XING'et a1.,2000). Le surco0t d'investissement et de fonctionnement d'un BRM, est

alors compens6 par la minimisation de son emprise au sol (d'un facteur 4 par rapport d un

proc6d6 boue activ6e conventionnelle), et le fait que la qualit6 d'eau produite dispense d'un

traitement tertiaire type Oxydation ou infiltration/percolation.

9.4.1. Elimination des polluants de type organique

En g6n6ral, les taux d'abattement de la pollution de type organique dans les eaux us6es sont

trds int6ressants. Le BRM est trds robuste aux variations inopin6es de charges et pourrait

fonctionner d charges volumiques et organiques importantes. ZHANG et VERSTRAETE (2002)
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ont observ6 dans un BRM, un abattement de 99% de DCO sur une eau us6e de charge

organique de I'ordre de 10 500 mg DCO L-1. Pour une m6me charge volumique d traiter, le BRM

permet de r6duire la taille du volume r6actionnel. ll permet de supprimer le d6canteur

secondaire, et donc d'empOcher tout < lessivage > du r6acteur biologique. ll permet 6galement

de supprimer tout probldme de d6cantabilite des boues, qui malheureusement peut 6chapper

ponctuellement aux op6rateurs du fait de variabilite de la composition de I'intrant ou de

l'apparition de conditions de r6action non optimales entrainant une d6floculation ou l'apparition

de flocs d faible d6cantabilit6 causant un foisonnement des boues (GRASMICK et a\.,2009). La

production de biomasse ou boues exc6dentaires est moins importante, lorsqu'on sait les

difficult6s li6es d la disposition de celle-ci (GANDER el a1.,2000; MARROT et a/., 2004).

Plusieurs 6tudes rapportent des taux d'abattement de DCO allant jusqu'd de 99o/o,

d6pendamment du type d'eau trait6e, du type de compos6s organiques, type de membrane et

des conditions de traitement impos6es (PTM, 0, etc,) (Tableau 4). Par exemple, CTCEK ef a/.

(1998) en appliquant la technique de BRM (membrane c6ramique, seuil de coupure de

300 kDa) d un effluent synth6tique contenant de la cas6ine ont obtenu une 6limination quasi-

totale de la DCO (99% d'abattement) et du COD (99.5% d'abattement) en imposant un TRH de

6 h, un 0 de 30 jours, une PTM de 50 kPa et une concentration de MES comprise entre 8 et

15 g L-1. Par comparaison, I'application du proc6d6 BRM mettant en jeu une membrane d fibre

creuse (membrane organique, diamdtre des pores de 0,04 pm) a permis d'obtenir un taux

d'6limination de la DCO de 69 a 83% d'un etfluent de lisier de porc (susceptible de contenir

plusieurs mol6cules organiques complexes) en imposant un TRH de 6 h, un TRS de 60 jours, et

une concentration de MES se situant entre 2.8 et 4.1g t-1 rynNC et CICEK, 2008). Le lisier de

porc issu des porcheries contient trds souvent des antibiotiques (t6tracycline, chlorot6tracycline,

etc.), lesquels sont couramment administr6s aux animaux pour leur protection et leur croissance

acc6l6r6e (CHEE-SANFORD et a\.,2001). Ces compos6s sont difficilement biod6gradables.

3.4.2.lilimination des polluants de type inorganique

D'autre part, les BRM peuvent 6tre employ6s pour 6liminer I'azote (N-NH4 et N-NTK) et le

phosphore (P-PO4 et Pr) (Tableau 5). ll est possible alors d'utiliser le d6bit de recirculation du

bassin membrane (300-400%) pour renvoyer en t6te les nitrates produits pendant la phase

a6robie. Des taux d'6limination de N-NH+ et Pr allant jusqu'i 99% et 97% peuvent 6tre

respectivement obtenus, d6pendamment des conditions op6ratoires et du type d'effluent trait6.

BARRfOS-MARTINEZ et al. (20Q6) en appliquant un proc6d6 de BRM (membrane de type
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inorganique) d une solution synth6tique obtiennent une 6limination de 93% de N-NH4 et un

enldvement de 90% de P-PO+ en appliquant un TRH de 5 h, un TRS de 7 jours et une

concentration de MES de 10g L-1. PELLEGRIN ef a/. (2002) ont pour leur part 6tudi6 la

possibilit6 d'6liminer l'azote ammoniacal et l'azote total des eaux us6es de type municipal en

utilisant un BRM (membrane d fibres creuses, seuil de coupure 200 kDa) fonctionnant avec un

TRH de 6h, un TRS de 25 jours et une concentration en MES de 11g L-1. l ls obtiennent un

abattement de 95% de N-NH+ et 80% de N-NTK. Les taux d'abattement de N-NH4 enregistr6s

par BARRIOS-MARTINEZ ef al. (2006) et PELLEGRIN ef al. (2002) sont quasiment identiques.

Cependant, l'application du BRM sur des EUM requiert un 0 plus 6lev6 (25 jours) compte tenu

de la complexit6 de l'effluent comparativement d I'effluent synth6tique (0 de 7 jours) employ6

par BARRIOS-MARTINEZ ef a/. (2006).

Dans un BRM conventionnel, la d6nitrification est due d la pr6sence de zones anoxies caus6e

par les fortes concentrations de biomasse. En effet, dr faible concentration d'oxygdne dissous,

les limites de diffusion peuvent cr6er, dans le bassin a6robie, des zones anoxies entre les flocs

biologiques favorisant ainsi la d6nitrification (POCHANNA ef a/., 1999). Mais, les processus de

nitrification et d6nitrification simultan6s n6cessitent la prise en compte de certaines conditions

de fonctionnement et de configuration du BRM. En effet, HOLAKOO et al. (2007) ont observ6

dans une 6tude de faisabilit6 de la nitrification et d6nitrification simultan6e dans le BRM a6r6 en

continue, que le taux d'abattement de I'azote total n'est pas 6lev6 (32-45o/o), malgr6 le taux

6leve d'abattement de la matidre organique (95%).ll en ressort que le type d'a6ration peut avoir

un effet significatif sur la croissance et le d6veloppement des bact6ries responsables de la

nitrification et la d6nitrification. La concentration d'oxygdne dissous n6cessaire pour une

oxydation du carbone et une nitrification simultan6e, doit 6tre sup6rieure ou 6gal d2mgOzL'1

(SORENSEN et JORGENSEN, 1993). L'a6ration par intermittence peut permettre d'atteindre

cette concentration. L'6limination de l'azote peut 6galement 6tre am6lior6e avec la cr6ation

d'une zone anoxie s6par6e de la zone a6robie (COTE et al., lgg1). Ce type de configuration du

BRM (configuration anoxie-a6robie) a permis a BAEK et PAGILLA (2008) d'obtenir des taux

d'abattement de N-NHa et de Nlde 97o/o et 89%, respectivement. BIRIMA et al. (20Q5) ont not6

pour cette m€me configuration, des valeurs comparables (98,2-99,9% d'6limination de N-NH4).

En g6n6ral, les performances du BRM en termes d'6limination biologique du phosphore sont

faibles. VERA et al. (1997) ont observ6 un taux d'abattement de 45% de phosphore, par voie

biologique. Une 6tude r6alis6e par BATTISTONI ef a/. (2006) rapportent une 6limination de 67%

de phosphore.

207



Mais, CICEK et al. (1998) ont mesur6 un taux d'abattement de 96,6% de phosphore. Le BRM

aussi est une barridre totale pour les MES (>99,9%), turbidit6 (>90%) et agents pathogdnes

(100%) (BARRIOS-MARTINEZet a\.,2006; CICEK et a1.,1998; VERA et al., 1997) (Tableau 6).

3.4.3. Elimination des polluants de type microbien

L'efficacit6 d6sinfectante des BRM a 6t6 6valu6e. L'application du BRM permet une 6limination

efficace des indicateurs de pathogdnes (coliformes totaux et f6caux), de virus et des bact6ries

h6t6rotrophes a6robies (BHA) (Tableau 7). Comeau (2006) en appliquant le BRM (membrane d

fibres creuses, diamdtre des pores 0,04 pm) d un effluent de lisier de porc ont obtenu une

6limination totale des coliformes f6caux (100% d'abattement) en imposant un TRH de t h. Une

6radication totale de virus MS-2 (bactEriophage) et de BHA a 6t6 enregistr6e par CICEK et al.

(1998) lors du traitement d'un EUS d l'aide d'un BRM (membrane c6ramique, seuil de coupure

300 kDa) fonctionnant avec un TRH de 6 h. L'efficacit6 d6sinfectante des BRM est en grande

partie li6e ri la taille des pores. La taille des pores n'6tant jamais uniforme, il faut choisir une

membrane avec un 6cart suffisant par rapport aux plus petits microorganismes que I'on veut

retenir. Cependant, le micro-colmatage r6duit le seuil de coupure des membranes et certaines

membranes, avec un seuil de coupure de 0.4 ltm pr6sente un abattement bact6riologique total.

3.4.4. Elimination des perturbateurs endocriniens (PE)

Les perturbateurs endocriniens (PE) sont d I'origine de nombreuses perturbations de la faune

aquatique et constituent un risque pour la sant6 humaine (ESPLUGAS ef a/., 2007; GERECKE

et al., 2002; TIXIER et a\.,2003). lls 6chappent pour la plupart au traitement classique des eaux

us6es. Les techniques de s6paration telles que I'adsorption sur charbon actif et la filtration

membranaire peu vent €tre efficacement utilis6es pour 6liminer les PE (CHANG et al.2009). En

g6n6ral, le charbon actif 6limine les PE non polaires, sp6cialement ceux dont les valeur de Log

Ko* sont sup6rieures d 2 (RACS ef GOEL, 2010, SNYDER et a1.,2003), G'" repr6sentant le

coefficient de partage octanol/eau. ll est important de souligner que, I'hydrophobicit6 d'un

compos6 est exprim6e par la valeur de son coefficient de partage qui se d6fini comme 6tant le

rapport entre la concentration de ce compos6 dans le solvant organique (octanol) et celle

mesur6e dans la phase aqueuse. ll est d'autant plus hydrophobe que la valeur logarithmique du

coefficient de partage (Log Ko*) est important (LYMAN, 1990). Les techniques de filtration

membranaires telles que la nanofiltration et osmose inverse peuvent permettre d'atteindre 10 d
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95% d'6limination des PE, d6pendamment du type PE (CHANG el a\.,2009). Les performances

de ces techniques membranaires sont tributaires des propri6t6s physicochimiques des PE, de

leur taille mol6culaire, leur solubilit6 dans l'eau et leurs propri6t6s 6lectrostatiques (LlU ef a/.,

2009). Les proc6d6s d'oxydation avanc6e (ex. H2O2lFe2*, H2O2IO3, H2O2IUV, Oy'UV, etc.)

peuvent 6tre 6galement utilis6s pour 6liminer les PE (ZAVISKA et al., 2009; GOGATE et

PANDIT, 2Q04; PARSONS, 2Q04; IKEHATA et EL-DIN, 2006). Les performances de ces

techniques sont g6n6ralement proportionnelles d la dose d'oxydant employEe. Les 6tudes

portant sur l'6limination des PE dans le BRM sont peu nombreuses (Tableau 8). Elles portent

pour la plupart sur des compos6s ph6noliques (ex. nonylph6nol, BPA), des hormones et d6riv6s

hormonaux (17 9-6thinylestradiol, estradiol), quelques compos6s pharmaceutiques, etc.

WINTGENS ef a/. (2002) ont rapport6 dans une 6tude d'6valuation du potentiel du BRM dans le

traitement des eaux us6es contenant des nonylph6nols, que ces derniers sont r6duits de 87%.

Une 6tude r6alis6e d l'6chelle pilote par HU et al. (2007) indique que le bior6acteur

membranaire 6limine 80 a 90% d'estrone (E1), 72o/o de 17 o- estradiol (E2), et 70 d g4o/o de

BPA. Le taux d'abattement du BPA dans le BRM oscille g6n6ralement entre g3 et g7o/o (CHEN

eta1.,2008; CLARA etal.,2005a,b; LEE eta1.,2008; LYKO eta1.,2008).

LEE ef a/. (2008) indiquent que pendant que les nonyph6nols et l'estradiol et le 17 B-
6thinylestradiol sont 6limin6s a 55%, 640/o,>710lo, respectivement, le BPA et le genistein le sont

a 93% et plus. Une 6tude effectu6e d grande 6chelle par CLARA et al. (2005a) a confirm6 ces

r6sultats pour le BPA (>93%) et le 17B-6thinylestradiol (60-79%). Les produits pharmaceutiques

et produits d6riv6s (m6dicaments, m6tabolites des m6dicaments, produits cosm6tiques,

compl6ments alimentaires et m6tabolites d6riv6s) ont 6galement 6t6 mis en 6vidence,

notamment le r6gulateur de lipides (benzafibrate), l'analg6sique (ibuprofdne), les compos6s

polycycliques (galaxolide et tonalide), l'anti6pileptique (Carbamazepine), pour ne citer que ceux-

la (CLARA et al., 2004,2005a). Les r6sultats de cette 6tude ont montr6 que benzafibrate et

ibuprofene ont des taux d'6limination 6lev6s (>95%). Ensuite, suivent les compos6s

polycycliques (tonalide et galaxolide) qui sont 6limin6s d prds de 80%. Le carbamazepine n'est

pas 6limin6. Une 6tude d long terme effectu6e par ZUEHLKE ef a/. (2006) a confirm6 les

r6sultats obtenus par CLARA et al. (2Q04, 2005a), en particulier pour le compos6

carbamazepine. Aussi, cette m6me 6tude rapporte que les compos6s tels que phenazone,

propyphenazone et FAA sont partiellement 6limin6s dans le BRM (70%).

Les principales limites de la technologie seraient le dimensionnement, les exigences

op6ratoires, les besoins accrus de maintenance, les co0ts de fonctionnement. Les outils et
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moddles utilis6s pour dimensionner les proc6d6s d boues activ6es restent globalement

applicables aux bior6acteurs d membranes (HENZE et al., 1987,2000; HERBERT, 1958;

METCALF & EDDY lNC., 2003; PIRT, 1965). Cependant, le fait de travailler avec des 0 et des

concentrations en biomasse plus 6lev6s oblige d r66valuer certains paramdtres cin6tiques pour

int6grer: r) une accessibilit6 plus facile du substrat aux sites actifs due d une r6duction des

limitations au transfert induite par la pr6sence d'organismes peu flocul6s, ii) une hydrolyse

intensifi6e des macromol6cules (retenues par la membrane) et dont le temps de s6jour est

identique d celui de la fraction particulaire, iii) une composition de la biomasse sp6cifique

(GRASM ICK et al., 2009).

ll parait ainsi plus difficile de trouver un jeu de paramdtres permettant de d6crire la trds large

gamme de conditions op6ratoires offertes par les BRM. Aussi, les co0ts d'investissement (coOts

des membranes) et le colmatage ont longtemps limit6 l'application d grande 6chelle des BRM.

Les progrds remarquables effectu6s au niveau de la technologie de fabrication des membranes

font que les co0ts d'investissement sont maintenant plus faibles. Toutefois, les co0ts de

fonctionnement restent encore 6lev6s d cause du nettoyage fr6quent et le remplacement des

membranes, de l'a6ration trds intensive appliqu6e pour le contrOle du colmatage, et de la

consommation 6nerg6tique li6e aux pompes de succion. Le BRM reste 6galement limit6 par la

capacit6 de filtration des membranes. En effet, les d6bits d'eaux us6es trait6es par jour ne

peuvent pas exc6der les d6bits de filtration des membranes.

3.5. Application i la r6utilisation des eaux us6es trait6es

Les BRM existent sous diverses formes dans les installations de traitement des eaux us6es.

Les performances sont en g6n6ral trds 6lev6es et les eaux trait6es sont de trds bonne qualit6

respectant les normes en vigueur en matidre de r6utilisation des eaux us6es dans plusieurs

pays du monde (Etats-Unis, Canada, France, etc.). Les effluents de BRM pourraient donc 6tre

r6utilis6s ou recycl6s d6pendamment des usages sp6cifiques vis6s. ll existe d6jd dans le

monde plusieurs cas de r6utilisation des effluents de BRM aussi bien pour I'agriculture,

I'irrigation des espaces verts, les eaux de toilettes, etc. La soci6t6 Novidon (Veurne, Belgique)

quitraite de I'amidon, utilise la technologie de BRM depuis 2003 pour le traitement de ces eaux

us6es. Ces eaux trait6es (perm6at) sont utilis6es a t50% pour diff6rentes applications dans la

production (eau de ringage, eau de lavage, etc.). Depuis 2008, le Pennant Hills Golf Club

australien (Beecroft, New South Wales, Australie) r6utilise e 98% les EUM pour I'irrigation des

parcours de golf et des espaces verts. Ces EUM r6utilis6es sont des effluents d'un BRM
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immerg6 d boucle externe (ZeeWeed, Zenon). Elles respectent les normes australiennes en

matidre de r6utilisation des eaux us6es. Le Vancouver Convention & Exhibition Centre

(Vancouver, Canada) r6utilise 100o/o des eaux us6es produites dans son 6difice (lesquelles sont

trait6es dans un BRM), pour l'irrigation des espaces verts. Depuis 1993, un projet de

r6utilisation des effluents de la STEP municipale de Santa Cruz (Tenerife lsland) pour l'irrigation

des plantations de bananes et de tomates a 6t6 entrepris afin de rendre 6conomiquement

comp6titives les cultures de cette r6gion et ceux de l'Am6rique du Sud. L'int6gration d'un

systdme de BRM d la station de boues activ6es existante a permis d'obtenir des eaux qui

respectent les garanties de sant6 acceptable par le march6 international (VERA et al., 1998). La

r6utilisation des effluents de BRM peut aussi requ6rir des 6tapes suppl6mentaires de traitement

afin d'avoir une qualit6 respectant les usages sp6cifiques. Dans ces cas, le BRM s'avdre alors

un bon pr6traitement avant une 6tape d'osmose inverse. La R6utilisation au niveau de

I'industrie agroalimentaire reste encore un sujet tabou du fait des imp6ratifs sanitaires de

production.

4. APPLICATIONS A GRANDE ECHELLE DU BRM

Le Tableau 9 pr6sente quelques d'installations de BRM a travers le monde. Les BRM peuvent

constituer le ceur du traitement, ou encore, servir d'6tape d'affinage. La commercialisation du

BRM immerg6 a acc6lere la pEn€tration et I'extension des BRM sur le march6 du traitement des

eaux. En 2005, le BRM immerg6 repr6sentait plus de 97o/o des installations utilisant les

biotraitements membranaires en Europe. Le march6 des BRM est en pleine croissance. ll avait

une valeur de 217 mill ions de dollars US en 2005, avec une croissance annuelle de plus de

10%, plus rapide que les autres proc6d6s avanc6s de traitement des eaux et autres types de

systdmes membranaires (Judd, 2008; Lesjean et HUISJES, 2008). Dans le monde, on

d6nombre plus de 2 200 systdmes de BRM destin6s au traitement des eaux. Actuellement, le

plus grand BRM est install6 d la station d'6puration des EUM de Nordkanal d Kaarst en

Al lemagne (d6bi t  max.48000m3jr-1) (Lesjean et  HuiSjes,2008; Mel in et  a1. ,2006).  En

Am6rique du Nord, il existait dejd plus de 15 stations d'6puration des eaux us6es utilisant la

technologie de BRM, avec des d6bits journaliers allant jusqu'd 9 500 m3 jr-1 (Yang et al., 2006).

En Europe, il existait environ 100 stations de traitement des eaux d'une capacit6 sup6rieure

500 EH (6quivalent-habitants), utilisant la technologie de BRM pour le traitement des EUM, et

300 autres pour le traitement des EUl, d'une capacit6 sup6rieure d20 m3 jr-1. En Europe, le

d6bit moyen journalier trait6 est de 13000m3jr-1 pour les STEP municipales uti l isant des
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BRM, et de 2 500 m3 jr-1 pour les STEP industrielles. En Asie, en particulier au Japon et en

Cor6e du Sud, les BRM sont majoritairement utilis6s pour des applications d petite 6chelle

(traitement de EUD). Le BRM devient de plus en plus abordable sur le plan 6conomique, gr6ce

d la diminution continue du co0t de fabrication des membranes et des normes de rejets qui

6voluent vers une s6v6rit6 croissante aussi bien en ce qui concerne les concentrations en

polluants que les d6bits. ll est estim6 que le march6 actuel doublera tous les sept ans. ll

atteindra une valeur de 360 millions de dollars US en 2010.

4.1. Systimes commerciaux

Plusieurs systdmes de BRM sont commercialis6s dans le monde (Tableau 10). La p6n6tration

et l'extension des bior6acteurs d membrane sur le march6 du traitement des eaux sont en

majorit6 dues d la commercialisation du BRM immerg6. Les systdmes commercialis6s sont

entres autres :

. Le systime Clereflo MBR (Conder Products, Royaume-Uni), pouvant 6tre utilis6

pour le traitement des eaux us6es d'une municipalit6 ou collectivit6 de 5 000 EH,

o Le systime PURON@ Submerged Hollow Fiber Membrane Filtration, Koch

membrane systems

. Les systimes ZeeMOD et Zeeweed commercialis6s par la compagnie Zenon-GE et

pouvant traiter des d6bits atlant jusqu'i 7 500 m' jr-t pour le premier et

48 0OO mt ir't pour le second.

. Les systimes EFLO MBR (EFLO International Ltd, Royaume-Uni), qui sont des

BRM immerg6s i membranes planes en polyethersulfone de diamitre de pore

0,2 pm. Ces systimes peuvent €tre install6s dans ou sur le sol, ou peuvent 6tre

mobiles pour des utilisations temporaires. lls permettent de traiter des d6bits

allant de 120 a 1200 m3 jr'1 selon les moddles.

. Les systimes BIO-CEL (Microdyn nadir, Wiesbaden, Allemagne), BRM immerg6s i

membranes planes (PES, 0.04 pm)

o Les systdmes AirLiftrM Membrane BioReactor (MBR) i boucle externe et Crossflow

sont des BRM a membranes tubulaires, fonctionnant i d6bits 6lev6s. Le systime

AirLiftrM Membrane BioReactor (MBR) est destin6 au traitement des EUM, tandis

que le systdme Crossflow est destin6 au traitement des EUI et des lixiviats de

d6charge.
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. Le systdme Membrane-Biology Municipal Wastewater de STULZ PLANAQUA

(Allemagne) est un BRM immerg6 d'une capacit6 de 700 EH et un d6bit maximal

de 290 m3jr-r. ll est destin6 au traitement des EUM.

Le systdme MembrexrM (TEcHNoLoGtES PREMIER TECH et HUBER TECHNOLOGY) est un

BRM a membrane immerg6 6quip6 de membranes planes.

Le march6 des BRM est domin6 par les fournisseurs de membranes suivants:

- membranes planes : Kubota, 43, Toray, Martin systems, Microdyn Nadir, Huber.
- membranes fibres creuses : KMS-Puron, Zenon-GE, Mitsubishi, Memcor, Asahi et

US Filter.
- membranes fibres creuses sous pression: Rhodia-Orelis, Norit X, Wehrle

environmental. j

En Am6rique du nord, il y a 4 principaux fabricants de BRM. Ce sont Zenon Environmental Inc.

(Canada), USFilter (USA), Kubota (Japan) et Mitsubishi-Rayon (Japan). En Europe, les grands

groupes pr6sentent des systdmes clefs en main : Le Biosep. (Veolia/Membrane Puron), l'Aqua-

RM et le Compact-RM de STEREAU et le proc6d6 Ultrafor de Degremont (membrane Zenon ou

Toray).

4.2. Domaine de fonctionnement

La plage de fonctionnement des BRM (dge de boues et teneur en MES) s'est rapidement

restreinte suite d des probldmes d'agitation et m6lange et de transfert de matidre (oxygdne). En

effet, m6me si le BRM permet de dissocier TRH et TRS, un 6ge de boues 6lev6 reste

synonyme de teneur en MES 6lev6es. Et, de simples bilans matidres montrent que des TRS

importants concentrent la matidre inerte (non utile pour la bior6action) dans le r6acteur (LOBOS

et al, 2009). Ces compos6s s'accumulent suivant le facteur de concentration (TRS/TRH) et

leurs concentrations initiales. La simulation num6rique (Figure 4) montre, que pour une charge

donn6e, la teneur en MES 6volue presque lin6airement avec le temps de r6tention de solide.

Cependant, la puissance d'a6ration, pour respecter la quantit6 d'air n6cessaire d I'activit6

biologique augmente de 132 % quand on passe de 4 g.L-1 it 12 g.L'l . Cette surconsommation

6nerg6tique a ainsi contraint les exploitants de BRM a revoir leurs objectif pour finalement
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adopter des TRS compris entre 20 et 30 jours et donc des teneurs en MES de l'ordre de 6 d 8

g.L".

4.3. Co0ts d'installation et d'exploitation

Les co0ts de production, installation et exploitation d'une filidre de traitement bas6e sur la

technologie de BRM sont plus 6lev6s comparativement aux autres systdmes de traitement

conventionnel (ex. systdme de boues activ6es) du fait, entre autres, de l'injection d'air (air-

membrane) pour p6renniser l'6tape de filtration. A I'heure actuelle, la production et llinstallation

d'une filidre d'assainissement d6centralis6e, bas6e sur la technologie de BRM, se situe entre

3000 € et 97000 € d6pendamment de la population desservie (6 a 200 personnes)

(Tableau 11). Ces co0ts d6pendent de la taille du systdme et principalement des co0ts des

diff6rents 6quipements mis en @uvre (pompes d'alimentation, modules membranaires, pompes

de soutirage du perm6at, surpresseurs d'air pour a6ration des membranes). Les frais annuels

d'exploitation sont d eux li6s d la consommation 6nerg6tique et la maintenance. lls s'6ldvent en

moyenne a 1080 €. lls sont identiques d ceux d'un systdme traditionnel d'assainissement

d6centralis6. Le Tableau 12 pr6sente les co0ts annuels li6s d I'exploitation de diff6rentes tailles

de BRM. On remarque que les BRM immerg6s (utilisant des membranes en fibres creuses et

membranes planes) reviennent moins chers en termes de co0ts d'exploitation que les BRM d

boucle externe (utilisant des membranes tubulaires). Cependant, les BRM a boucle externe

sont caract6ris6s par leur simplicit6 d'exploitation et des coOts de production et d'installation

plus faibles.
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5. CONCLUSION

Le BRM est une technologie r6volutionnaire dans le domaine du traitement des eaux. ll se

caract6rise par des performances int6ressantes en termes d'6limination de polluants

biod6gradables et de polluants consid6r6s comme difficilement biod6gradables par les

proc6d6s usuels de traitement des eaux us6es. Les eaux trait6es par le BRM ont une excellente

qualit6 en termes de MES et de d6sinfection. La technologie de BRM est relativement plus

co0teuse que les systdmes traditionnels de boues activ6es mais des efforts 6normes ont 6t6

effectu6s (r6duction significative du co0t des membranes et des co0ts d'exploitation) afin

d'assurer son d6veloppement industriel et commercial. La plage de fonctionnement des BRM

(Age de boues et teneur en MES) s'est rapidement restreinte suite d des probldmes d'agitation

et m6lange et de transfert de matidre (oxygdne). La surconsommation 6nerg6tique lors de

l'op6ration des BRM a ainsi contraint les exploitants de BRM a revoir leurs objectif pour

finalement adopter des TRS compris entre 20 et 30 jours et donc des teneurs en MES de l'ordre

de 6 d 8 g.L-t. Toutefois, d ce jour, la technologie est principalement comp6titive pour le

traitement des EUI oi les effluents sont trds charg6s. Pour les EUM, la demande 6nerg6tique

6lev6e de 30 d 50o/o (par comparaison au systdme conventionnel de boues activ6es) peut

s'av6rer 6tre un frein d I'utilisation de cette technologie. Ce frein se retrouve reduit devant la

compacit6 d'une installation de BRM (r6duction de I'emprise au sol d'un facteur 4) et les

performances du proc6d6 (comparable d un traitement tertiaire). De plus, de nombreuses

6quipes de recherche travaillent pour d6velopper et optimiser la technologie de BRM, afin de la

rendre plus comp6titive et adapt6e aux applications municipales.
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Figure 1. Gonfigurations des BRM: a) BRM i boucle externe, b) BRM immerg6 (adapt6 de NG et K|M,2007)

Figure 1. BRM configurations: a) external loop BRM, b) immerged BRM (adapted from NG and KlM, 2007)
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Figure 2. Structures de membranes: a) structure sym6trique, b) structure asym6trique, c) structure composite

Figure 2. Structures of membranes: a) symetrical structure, b) asymetrical structure, c) composite structure
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Structures chimiques de deux compos6s estrog6niques: a) 17p-estradiol (E2), b) 17o-6thinylestradiol (EE2)

Chemical structures of two estrogenic compounds: a) 178-estradiol (E2) estradiol, b) l7a-6thinylestradiol
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Tableau f . Problimes technologiques communs des BRM (YANG et a1.,2006)

Tabfe 1. Common technology problems of MBR (YANG et a1.,2006)

Probldmes

BRM immerg6 et

BRM d boucle

externe

Apparition de mousse dans le bior6acteur

Colmatage des membranes

Faible transfert d'oxygdne

lmpacts des solides en suspension issus des effluents bruts

BRM E

externe

boucle lmpact de la temp6rature du BRM sur ses performances

lmpact de l'air entrain6 sur le fonctionnement de la pompe de succion

BRM immerg6 Nettoyage membranaire trds rigoureux

Colmatage de la membrane pendant le backpulsing du perm6at

Faible permeabilit6 membranaire contrairement d la permeabilit6 esp6r6e

Colmatage de la membrane par recouvrement (build-up) d'huiles et

graisses dans le bior6acteur
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Tableau 2 Comparaison des consommations 6nerg6tiques (kWh m'3; de trois BRM

pilotes op6r6s en parallile sous diff6rentes conditions (TAO et al., 2005)

Table 2. Gomparison of energy consumption (kWh m-3) for three MBR pilots

operated in parallel under 3 different conditions (Tao et al., 2005)

Flux d'air 1m3 m-2 h-1; Consommation d'€nergie (kWh m-3)

BRM A (Outside)

BRM B (lnside)

BRM C (Outside)

1 ,2

1 ,0

1 ,3

1 ,0

0,8

1 ,1
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Tableau 3. Evolution de la pression transmembranaire au cours de chaque 6tape de filtration

Table 3. Evolution of transmembrane pressure for each filtration steps

Cond itions op6ratoires Etape 1 Etape 2 R6f6rences

dur6e(h) kPa. h-1 duree (h) kPa. h-1

Membrane capillaire en polysulfone,
dp=O,1pm, charge volumique = 0.4-
0.8 kg Dco m-31r-1, J = 2.3 - 4.6 L h-1
m-2

Membrane tubulaire en alumine, dp=
0,06 pm, Charge
volumique = 3 kg DCO m-3d-1, J = 10
L h- lm-2.

Membrane d fibres creuses en
polyfluorure de vinyl iddne,
dp = 0,22 pm, charge volumique =

O.24kg Dcom-3;r 1, J = 23.4 L h-1m-2

Membrane plate en polyfluorure de
vinyl iddne, dp= 0,22 Um, charge
volumique= 6.5 (4-12) kg COD m-tjat,
J = 3 0 L h - 1 m - 2

800 0,0002

0,036

0 ,015

0,05

1 0 8 0,27

1 , 0 8

2,88

0,25

30550

12300

65360

ORANTES et a/., 2006

OGNIER el a1..2004

YU et a/., 2003

CHO et Fane,2002
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Tableau 4.

Table 4.

Polluants organiques d6grad6s par les BRM

Organic pollutants degraded by MBR

Matrices Types de
mol6cules

Enlivement (%) R6f6rencesGond itions op6ratoi res

EUS

EUS

EUM

EUM

EUM

EUM

Lisier de porc

lisier de porc

Eau de
surface

Eau us6e
d'huilerie
(olive)

Cas6ine

Ph6nol

ND

Ph6nol

ND

ND

ND

ND

ND

ND

C6ramique;4=0,08 m2;Sc=300 kDa;vr-3 m s-1;
PTM=50 kPa; TRH=6 h; 0 =30 jrs;
MES=8-15 g L- ' ;  pH=7,4 -7,6

Mem brane inorganique ; A=0p226 m2 ;
Vr =5 m s-'; PTM=85-110 kPa; TRH=,S h; 0 =7.jrs;
MES=10 g L-1; F/M=1 ,12kg DCO kg-1 MES jr-1

Membrane d fibres creuses;
ZeeWeed 500d ;do=0,04 pm;
0 (PrintemPs)=20,7 jrs ;
0 (ete)=l 4, 1 jrs ; MES=1 0,7!1 ,2 g L-1

Membrane d fibres creuses;
4=0,93 m2;dr=9,93 Um; MVES=O,7 g L-1

Membrane d fibres creuses polym6riques;
Sc=200 kDa; TRH=6 h; 0 =25 jrs;  MVES=11 g L- '

Membrane UF support6e inorganique; .
de =0,14 pm; PTM=100 kPa; Vr=3 m s- '

Membrane d fibres creuses support6e non ionique
et hydrophile; dp =0,04 pm; A=0,047 m'

Membrane A fibres creuses; TRH =6 h; 0 = 60 jrs;
MES=2,83-4,07 g L-1; pH=7,3-7,6; l=O,O47mz;
dp=0,04 um; MVES=2,83-4,07 gL- ' ;
F/M= 0,18 kg DCO kg- '  MES jr- '

Membrane d fibres creuses en poly6thyldne;
do=0,4 pm;A=0,2 m2;TRH=1 n; 0 =60irs;
MES=1,9  g  L - '

Membrane inorganique support6e;
dp  =0,14  pm;  MES=12 g  L- ' ;  MVES=10,8  g  L - '

99% DCO;
99,5% COD

98,6% DCO;
100% ph6nol

>94% DCO

76% DCO

97o/o DCO

60% DCO

59% DCO

69-83% DCO;
94,7o/o AE

60% cor;
20o/o carbone et THM:
60% absorbance
(UV 254 nm)

37-81o/o DCO;
>92% ph6nol

CICEK ef a/. (1998)

BARRIOS.
MARTINEZ ef a/.
(2006)

BATTISTONI et al.
(2006)

DELGADO ef a/.
(2002)
PELLEGRIN ef a/.
(2002)
VERA et al. (1997)

coMEAU (2006)

YANG et CICEK
(2008)

Ll et al. (2003)

DHAOUADI et
MARROT (2008)
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Tableau 5.

Table 5.

Polluants inorganiques 6limin6s par les BRM

Inorganic pollutants removed by MBR

Matrices Conditions op6ratoires Enlivement (%) R6f6rences

Lisier de porc

EUS

EUM

EUS

EUM

EUM

Membrane d fibres creuses; TRH =8 h;
0 = 60 jrs; MES =2,83-4,07 g L-', pH=7,3-7,6
Mem brang inorganique ; A=0,0226 m2 ;
Vr =5m s-' ;  PTM=85-110 kPa; TRH=S h;
g =7 jrs; MES=10 g L-1
Membrane UF inorganique support6e;.
dp=0,14 Um; PTM=100 kPa;Vr=3 m s- '
C6ramiqu.e;A=0,08 m2;S"= 300 kDa;
Vr=3 m s-'; PTM=50 kPa;.TRH=6 h;
0 =30 jrs; MES=8-15 g L-'; pH=7,4-7,6

Membrane d fibres creuses polym6rique;
Sc=200 kDa; T.RH=6 h; 0 =25jrs;
MVES=119  L - ' ;  MES=11  g  L - l ;
rapport F/M=0,08 kg DCO kg-' MES jr-'

Zenon ZeeWeed5O0d; Membrane d fibres creuses
immerg6e ; do=0,04 pm; 0 (printemps)=20,7 jrs;
0 (6t6)=14,1 jrs ; MES=1 0,7x1,2 g L-'

99,9% N-NH4 avec contr6le
du pH par Na2CO3

93,3o/o N-NH+;
89-90% P-PO4

45o/o P1

> 99,5% NTK;
>99% N-NHa;
96,6% Pr

80% NTK;
95% N-NH4

670/0 Pr

YANG et at. (2008)

BARRIOS-MARTINEZ
et al. (2O06)

VERA et al. (1997)

CICEK ef a/ .  (1998)

PELLEGRIN ef a/.
(2002)

BATTISTONI et al.
(2006)
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Tabteau 6. Elimination de solides par les BRM

Table 6. So/ids removal by MBR

Matrices Cond itions op6ratoires Enlivement (%) R6f6rences

EUM

Eau de surface

EUS

EUS

Lisier de porc

Membrane UF inorganique support6e;.
dp=0,14 pm; PTM=100 kPa; Vr=3 m s- '

Membrane d fibres creuses en poly6thyldne;
dp =0,4 pm; A;0,2 m2; TRH=1 n; 0 =60 irs;
MES=1,9  g  L - '

C6ramiqup;A=0,08 m2; S"=Jgg L9r'
Vr=3 m s-'; PTM=50 kPa;,TRH=6 h;
0 =30 jrs;  MES=8-15 g L- ' ;  pH=7,4-7,6

Membrane inorganique support6e; A=0,0226 m2;
PTM=85-100 kPa; TRH=S h; 0 =7 jrs

Membrane d fibres creuses support6e non-
ionique hydrophile; dp=O,04 pm;
4=0,047 m';TRH=9 h

1OO% MES;
92% turbidit6

98% turbidit6

99,9% MES;
99% turbidit6

1OO% MES;
turbidit6< 5 NTU

1OO% MES;
100% turbidit6

VERA et al. (1997)

Ll et al. (2003)

CICEK ef a/ .  (1998)

BARRIOS-
MARTINEZ et a/.
(2006)

coMEAU (2006)
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Tableau 7.

Table 7.

Polluants microbiens 6limin6s par les BRM

Microbial pollutants removed by MBR

Matrices Cond itions op6ratoires Enlivement (%) R6f6rences

EUM

Eau de surface

EUS

EUS

Lisier de porc

Membrane UF inorganique support6e;.
dp=0,14 pm; PTM=100 kPa;Vr=3 m s- '

Membrane d fibre creuse en poly6thyldne;
dp  =0,4  pm;A=0,2  m2;TRH=1 h ;
0 =60 jrs;  MES=1,9 g L- '

C6ramique; A=0,08 m2;Sc-300 kDa;
Vr=3 m s-'; PTM=50 kPa;.TRH=6 h;
0 =30 jrs; MES=8-15 g L''; pH=7 ,4-7,6
Membrane inorganique support6e; A=0,0226 m2:
PTM=85-100 kPa; TRH=S h; 0 =7 jrs

Membrane d fibres creuses support6e non-ionique
hydrophi le;  dp=0,04 pm;4=0,047 m';TRH=9 h

100% cT

4 d 5 unit6s log CT

100% virus MS-2
(bact6riophage);
1OO% BHA
100% microorganismes

100% cF

VERA et at. (1997)

Ll et a/. (2003)

CICEK ef a/. (1998)

BARRIOS-MARTINEZ ef a/.
(2006)

coMEAU (2006)

CF : Coliformes f6caux

CT : Coliformes totaux

BHA : Bact6rie h6t6rotrophe a6robie
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Tableau 8.

Table 8.

Micropolluants organiques r6fractaires d6grad6s par les BRM

Refractory organic micropolluants degraded by MBR

Matrices Micropolluants Enlivement (%) R6f6rences

EUS
EUS
Lixiviat de d6charge
Lisier de porc

Eau de surface
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
Lixiviat de d6charge
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM
EUM

Ph6nol
Bisph6nolA
Bisph6nolA
Com pos6s estrog6niques
THM
E1
E2
E1-3G
E2-G
E1-3S
E2-3S
BPA
EEz
Benzafibrate, ibu profdne
Carbamazepine
Bisph6nolA
Nonylph6nol
Nonylph6nol
Genistein
EE2
E1
Bisph6nolA
EE2
Phenazone
Propyphenazone
Carbamazepine

BARRIOS-MARTINEZ et at. (2006)

CHEN et al. (2o08)

LYKO et a/. (2005)

YANG et CICEK (2008)

Ll et al. (2003)

HU ef al. (2007)
HU ef al. (2007)
HU ef al. (2007)
HU ef al. (2007)
HU ef al. (2O07)
HU ef al. (2007)
HU ef al. (2007)

CLARA et al. (2o04)
CLARA et al. (2004)
CLARA et al. (2004'l

CLARA et al. (2005a)

WINTGENS et al. (20o2)

LEE et a/. (2008)
LEE ef a/. (2008)
LEE ef al. (2008)
LEE ef a/. (2008)
LEE ef al. (2008)

ZUEHLKE ef a/. (2006)
ZUEHLKE ef a/. (2006)
ZUEHLKE ef a/. (2006)
ZUEHLKE ef a/. (2006)

100

>93,7

97

94,7

75

80-91
63
62-85
55-80
10-48
80-100
70-94

60-79
>95
0

>95

87

60
97
71
64
93

80-95
70
65
0
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Tableau 9 Exemples d'application i grande 6chelle des BRM dans le monde

Table 9. BRM installations for wastewater treatment in the world

Localisatio Matrices
n

Caract6ristiques Capacit Date de
6 (m'/jr) mise

en service

R6f6rences

Kraarst,
Allemagne
Traverse
City, Etats-
Unis
Johns
Creek,
Etats-unis
Guilvinec,
France

Varsseveld,
NL, Etats-
Unis

Brescia,
Italie
Park Place,
GA, Etats-
Unis
Vaujany,
France

Porlock, UK

Eau us6e
municipale
Eau us6e
municipale

Eau us6e
municipale

Eau us6e
municipale

Eau us6e
municipale

Eau us6e
municipale
Eau us6e
municipale

Eau de
captage et
eau de
surface
Eau de
vidange

48000 2003

26900 2004

40000

2004

5000 2004

42000

1 000

4500

2002

2003

2000

1 900 1 998

LESJEAN et
HUTSJES (2008)

YANG ef a/.
(2006)

MELIN et a/.
(2006)

MELIN ef a/.
(2006)

MELIN ef a/.
(2006)

MELIN ef a/.
(2006)

YANG et a/.
(2006)

BERLAND ef a/.
(2002)

GANDER ef a/.
(2000)

Zenon, membrane
en fibre creuse

Zenon, membrane
en fibre creuse

Zenon, membrane en fibre
creuse, p=0,04 pm,
a=31,6  m '

Kubota, membrane en
feuille plate, poly6thyldne,
pore=O,4 pm

Zenon, membrane
en fibre creuse

Zenon, membrane
en fibre creuse

US Filter, HF, PVDF,
pore=0,1 pm

Membrane en
polypropyldne,
pore=O,2 pm

Kubota, polym6rique,
support en fibre,
pore=O,4 pm

2600
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Tabfeau 10 Liste non exhaustive des principaux fournisseurs de BRM (TAO et al., 2005;

ORAwIES et a1.,2006)

Table 10. BRM suppliers in the world (TAO et al., 2005; ORANIES et al., 2006).

Membranes plaques Fibres Creuses Boucle externe

-A3
- Brightwater
- Huber
- KOReD
- Kubota
- Martin
- Microdyn-Nadir
- SINAP
- Toray
- Vina Filter
- Weise

- Asahi Kasei
- Ecologix
- GE Zenon
- Koch Membrane System
(Puron)
- Memcor
- Mitsubishi Rayon
- Polymem
- Porous Fibers S.L
- Siemens
- Sumitomo
- Tianjin Motimo
-Zena

Multitube/multichannel
- Berghof
- Norit X-Flow
- Orelis

Fibre creuse
- Ultraflo

Disque c6ramique
- KERAFOL
- Grundfos
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Tableau 11 Co0ts d'installation et consommation 6nerg6tique des BRM dans une filidre

d'assainissement d6centralis6 (adapt6 d'EUROMBRA, 2006)

Table 11. Equipment cosfs and power requirement of BRM for a decentralized

wastewater treatment plant (adapted from EUROMBRA, 2006)

Capacit6
(EH)

Type de systdme GoOts Snerg6tiques
(Euros)

Co0ts d'installation
(Euros)

BRM| P

B R M | F C

BRMe T

139

143

493

4918
4431
3870

20 BRM| FP

BRM| FC

463

477

11429

8088

50 BRM| FP

B R M | F C

BRMe T

1737

1788

61 68

27070
18947
1681 1

100 BRM| FP

BRM| FC

BRMe T

3475
3578
12337

50904
34307
29854

200 BRM| FP

B R M i F C

BRMe T

6951

7161

24675

97559

65625

57332

BRM| FC :

BRM| P :

BRMe T :

BRM immerg6 avec membranes d fibres creuses

BRM immerg6 avec membranes planes

BRM a membrane d boucle externe avec membranes tubulaires
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Tableau 12. Co0ts annuels par 6quivalent-habitant (EH) pour trois types de modules

membranaires dans une filidre d'assainissement d6centralis6 (adapt6 d'EUROMBRA,

2006)

Table 12. Annual cost per person-equivalent for three membrane systems in a

decentralized wastewater treatment plant (adapted from EUROMBRA, 2006)

Type de membrane CoOts
(Euros EH-1 an'l)

CAPEX
(Euros EH'1)

OPEX

{frto" EH'r an-
Gapacit6
(EH)

Feuilles Plates 6

20
49

50
200

265

135
100

138
112

8 1 9

571

485

541

488

205

93
65

97
75

206
94
65
98
76

738

404

302

379

328

271
131
93
132
107

6
20
49
50
200

Fibres creuses

Tubulaires 6
20
49
50
200

304
170
131
193
167

645

347

241

304

257

246

1 U

1 0 5

1 5 8

1 3 6

CAPEX : Capital expenditure ou d6penses d'investissement

OPEX : Operational expenditure ou d6penses de fonctionnement, d'exploitation
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Abstract: With the recent emergence of estrogenic contaminants as reclaimed wastewater

quality issue, our study has investigated the removal of bisphenol-A (BPA) using a submerged

membrane bioreactor (SMBR). Experiments were performed at initial BPA concentrations

ranging from 1.0 to 15 mg/L. The performance of the SMBR in terms of COD removal remained

constant and reached 99% for organic loading rates ranging from 0.3 to 1.0 kg COD/kg VSS/d,

whereas 66 to 99% of COD removal was recorded while using conventional activated sludge

system (continuous stirred tank reactor). The limit of the toxicity (21.6g BPA/m3/d) determined

for the bioreactor membrane system was higher than that recorded for the conventional

activated sludge (2.5 g BPA /m3/d). BPA was effectively removed (abatement ) 98% was

reached). BPA removal in the membrane bioreactor (MBR) was mainly due to adsorption and

biodegradation/transformation processes. Residual BPA concentrations recorded in the mixed

liquor of the SMBR remained low (0.017 to 0.004 mg/L), when the raw wastewater contained a

concentration of 1.0 mg BPA/L. This indicates that BPA was not accumulated in the SMBR, but it

was oxidized by bacteria. Likewise, the SMBR was found to be effective in removing ammonia-

nitrogen (> 99% of N-NH4 removed), whereas 61o/o of phosphate (P-PO+) could be

simultaneously removed.

Keywords: Membrane bioreactor, synthetic effluent, bisphenol-A, estrogenic contaminants.
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Nomenclature

BPA

CASR

coD

DCM

DO

DOC

EDC

HRT

Kr-a

LC-MS

MeOH

OUR

MBR

SCOD

SE

SMBR

SOUR

SPE

SRT

TSS

u
VSS

WWTP

bisphenol-A

conventional activated sludge reactor

chemical oxygen demand

dichloromethane

dissolved oxygen

dissolved organic carbon

endocrine-d isrupting com pounds

hydraulic retention time

volumetric mass-transfer coefficient

liquid chromatography mass spectrometer

methanol

oxygen uptake rate

membrane bioreactor

soluble chemical oxygen demand

synthetic effluent

submerged membrane bioreactor

specific oxygen uptake rate

solid phase extraction

solid retention time

total suspended solids

Specific biomass groMh rate

volatile suspended solids

wastewater treatment plant
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lntroduction

In recent years, the occurrence of toxic organic compounds called endocrine-disrupting

compounds (EDCs) in wastewater and their fate during wastewater treatment plant is becoming

an important environmental and health issues. EDCs are exogenous substances or mixtures that

alter the normal function of endocrine system and, consequently, cause adverse effects in intact

organism, or its progeny or population [1-2]. Globally, a very low proportion of EDCs participates

in the total dissolved organic carbon (DOC < 1o/o) of contaminated water, but their presence in

water has to be taken into account owing to their potential toxicity for humans (brain cancer,

affection of immune and reproductive systems) and aquatic species (feminization, toxicity to fish

and invertebrates, efc.) [3-6]. Bisphenol-A (BPA) is a typical endocrine disrupting compound,

used in the production of polymers such as epoxy, phenolic resins and polycarbonates, as a

precursor of flame-retardants or as coreactant in thermal papers, and in its original form is

discharged from chemical reaction processes and after thermal depolymerization [7-8]. BPA is

frequently found in wastewater, sewage sludge, water, and sediments. BPA concentrations

detected in the wastewater treatment plant effluent are in the range of 0.16-0.36 pg/L [9]. In

municipal sewage sludge, BPA concentrations are found within the range of 0.033-36.7 pg/g TS

in Canada [10], 30-330 trg/g TS in Germany [11], 28.3 trg/g TS in China [12], indicating that BPA

is not completely degraded during wastewater treatment. According to our knowledge, the

maximum concentration of BPA detected was 17.2mglL in waste landfill leachates [13]. Recent

works demonstrated that the low concentrations of BPA (even below 1 pg/L) in aquatic

ecosystems had adverse effects 114-151. Different strategies, including biological treatment or

advanced oxidation processes (O3IH2O2, UV/O3, UVlH2O2,H2O21Fe2*, electro-oxidation process,

etc.) have been reported to be able to remove EDCs, including BPA, from wastewater [16-18].
The biodegradability of BPA has been measured by several authors 119-211. lndeed, Spivack

[20] and Lobos [19] identified majorand minor pathways of biological degradation of BPA. The

major pathway produced two primary metabolites, 4-hydroxyacetepheone and 4-

hydroxybenzoic acid. These compounds could be either completely oxidized to COz and water

or could be incorporated into bacterial cells. The minor pathway also produced two primary

metabolites 2,2-bis(4-hydroxyphenyl)-1-propanol followed by conversion to 2,3-bis(4-

hydroxyPhenyl)-1,2-propanediol. Lobos et al. l19l estimated that 6Q o/o of the amount of carbon

transformed into CO2, whereas 20 % was required for bacterial cell groMh and 20 % went to
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miscellaneous soluble organic compounds. Kim et al. [16] demonstrated that degradation of

BPA during activated sludge process is closely related to ammonium oxidation, and they

proposed the use of nitrifying activity for removal of BPA in activated sludge process. The

removal efficiency of BPA may vary markedly for different VWTPs applying the activated sludge

process t22\ A large portion of the EDCs are removed by adsorption [23], and their sorption

onto the sludge causes further concerns for sludge managementl24l.

Advanced oxidation processes have good oxidation of EDCs, but the high chemical

consumption and relatively higher treatment cost constitute major barriers in the field application.

The wastewater treatment plants (WWTPs) are significant point sources of pollution of surface

waters.

Membrane treatments can be used as alternative methods to efficiently remove this type of

refractory pollutant from wastewaters. ln particular, the immersed membrane activated sludge

process is capable of treating raw water with a high biomass concentration and long residence

time [25]. This coupling of membrane with activated sludge offers the possibility for high pollutant

removal and low sludge production. Some studies indicated that membrane bioreactors (MBR)

can be effectively used to remove EDCs such as nonylphenol and BPA 126-291, but the limit of

the toxicity and the fate of these compounds in the treatment process were not clearly

demonstrated. The objective of this works was, therefore, to evaluate the performance of a

hollow-fibre submerged membrane bioreactor to remove BPA from a synthetic municipal

wastewater at laboratory scale. Using an acclimated biomass, the long term removal

performances of BPA was investigated and influence of this exogenous substrate (BPA) on

biomass activity in the MBR system and in a conventional activated sludge reactor system

(CASR) was compared. Toxicity limits of BPA on biomass in both MBR and CASR were also

evaluated.

Material and methods

Experimental units

A submerged membrane bioreactor system (SMBR) and a conventional activated sludge reactor

(CASR) were operated at the laboratory scale. A diagram of the experiment unit of the SMBR

system is presented in Figure 1a. This unit was comprised of ZeedWeed@ (ZtV-1) hollow-fibre

membranes of 0.04 pm rated pore diameter and 0.047 m2 total filtering surface area, assembled

vertically. The membrane unit was provided by Zenon Environmental Inc. (Oakville, ON,

Canada). ZW-1 membrane, whose module contains 80 fibres of 20cm length, was either
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operated in closed loop or in continuous mode of operation, through a stirred 6 L tank of 19.1 cm

water high. The operating volume of the SMBR was kept constant with an opening located on

the tank. Filtration was achieved by drawing water through the membrane under a slight vacuum

generated by a peristaltic pump (11)and measured by a manometer (10) located just after the

membrane on the aspiration line. Air was supplied through an extended aeration tube located

inside the membrane module and also used to attach it vertically. The filtration of the effluent

was carried out intermittently (5 min of filtration followed by 30 s pause) but air was continuously

injected in the SMBR system. An oxygen probe (5) was connected to an oxymeter and installed

in the bioreactor tank to measure dissolved oxygen concentration, which was maintained above

2.0 mg/L. The air flow-rate was measured using a flow-meter (17). pH and temperature were

also measured during the experiments by using pH (8) and temperature (9) probes installed in

the bioreactor. The bioreactor was operated at room temperature (2Ot2"C) and pH was

maintained around 7.0 t 1.0. Mixing was achieved by a variable speed mixer (7) operated at

approximately 600 rpm and using three-blade axial impellers (stainless steel SS-316L) with 7 cm

in diameter. The CASR (Figure 1 b) was a 6 L cylindrical Plexiglas tank of 19.1 cm water high. Air

was supplied through an extended aeration tube located on the bottom of the reactor. Dissolved

oxygen concentration was maintained above 2.0 mglL. The bioreactor was operated at room

temperature (2Ot2oc) and pH was maintained around 7.0 t1.0. Mixing was achieved by a

variable speed mixer (7) operated at approximately 600 rpm and using three-blade axial

impellers (stainless steel SS-316L) with 7 cm in diameter. CASR was operated in batch mode,

and solid/liquid separation was achieved in the same reactor, by settlement after stopping

aeration and mixing.

Chemicals

All the organic solvents used included methanol (MeOH), dichloromethane (DCM), were of

analyticalgrade. Silica-based bonded C18 (Sep-Pak, 6 mL, 500 mg) cartridges were supplied by

Waters Ltd (Mississauga, ON, Canada). BPA, glucose, (NH+)zSO+, KH2POa, and the deuterated

[2H16] bisphenol A (BPA-d16), used as internal standard, were purchased from Sigma-Aldrich

Canada Ltd (Oakville, ON, Canada).

All chemicals were of the highest purity commercially available. Stock solutions of BPA were

prepared in MeOH at 2,000 mg/L and kept at 4oC. The stock solutions were used to regularly

prepare working standard solutions for calibration and spiking experiments. Milli-Q water was

prepared in the laboratory using a Milli-Q/Milli-RO Millipore System.

Experimental set-up and operation
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The MBR system was seeded by activated sludge collected from urban wastewater treatment

plant of Victoriaville (QC, Canada). Initial volatile suspended solids (VSS) in the bioreactor was

around 1.5 g/L, and has been increased to 14 glL by membrane filtration, under aeration and

feeding the membrane bioreactor with synthetic effluent (SE) daily prepared. The SE

composition was carried out according to the literature [30]. The composition of mineral medium

was as follows: MgSO+ (34.7 mg/L), CaClz.2HzO (22.1 mglL), FeClg (11.6m9/L), CuSOa

(0.07 mg/L), Na2MoO4.2H2O (0.10 mg/L), MnSOq.HzO (0.12 mg/L), ZnClz (0.23 mg/L),

CoSO+.7HzO (0.48 mg/L), NazCOs g28.6 mgiL). In order to prevent any deficiency, a nutrient

ratio of 100:5:1 has been used for COD: N: P. COD, nitrogen and phosphorus sources were

provided by adding glucose (C6H12O6), (NH4)2SO4 and KHzPO4) respectively, in the mineral

medium. A ratio C:N:P of 100:10:5 was imposed compared to 100:5:1 most often imposed in

such processes. Nitrogen and phosphorus concentrations were increased in the feed solution in

order to not be deficient in such nutrients essential for bacterial activity. To have the desired

concentration of sludge (around 149 VSS/L), the SMBR was operated for a period of 74 days

( 7"r sfage) by using a synthetic effluent containing glucose used as organic substrate. COD in

the SE increased from 400 mg COD/L to 2,000 mg COD/L in order to increase biomass growth

in the SMBR. COD of the synthetic effluent was in soluble form. During the first stage of the

tests, the SMBR was successively operated in closed loop and in continuous mode of operation.

The hydraulic retention time (HRT) of 6 h was initially imposed to be in the range of HRTs

imposed in the conventional activated sludge treatment (4-8 h). With the exception of samples

occasionally collected from the MBR for analysis, the sludge was not withdrawn from the SMBR.

The organic loading rates were ranged between 0.3 and 2.1kg COD/kg VSS.d. Once the

biomass was developed, BPA has been added (1 mg/L), while the total COD was maintained at

around 1,000 mg/L by the addition of glucose (/" sfage). Thus, the biomass was acclimatized in

oxidizing BPA during a period of 100 days (i.e., from 74th day to 174th day of treatment period)

untiltotal removalwas observed in the SMBR. lt has already been demonstrated the importance

of the acclimation phase for supporting the micro-organisms which possess the enzymatic

material necessary to degrade toxic compound and revealing a new population which is adapted

to this toxic compound and which is able to consume it as a substrate [31-32].

The CASR system was also seeded by activated sludge collected from urban wastewater

treatment plant of Victoriaville (QC, Canada). Initial volatile suspended solids (VSS) in the

bioreactor were around 1.5 g/L, and CASR was feeded with SE daily prepared. The SE

composition is described above. SRT in CASR was fixed at 25 days. Feeding, sludge wasting,

effluent discharge, were performed by peristaltic pump (Masterflex LIS 7523-00). Results

249



obtained with the SMBR have been compared with a CASR. lt is worth noting that, during the

both successive stages (biomass development and biomass acclimation), the performance of

the SMBR was evaluated by the measurement of COD. Samples were withdrawn twice by week,

at the inlet (raw effluent) and outlet (filtrate) of the experiment unit for analysis. The third

successive stage of the tests (3o sfage) consisted to maintain the concentration of BPA at a

certain level (around 1 mg/L) in the SE and evaluate the performance of the system by analyzing

residual BPA concentrations at the inlet, outlet and in the mixed liquor.

Respirometry test in the MBR

Respirometry measurements were carried out periodically in the MBR to determine Oxygen

Uptake Rate (OUR) in order to evaluate bacterial activity. The method used was the on-off

dissolved oxygen (DO) control method with simultaneous Oxygen Uptake Rate estimation

proposed by Suescun et a/. [33]. The dynamic behavior of the DO concentration as a function of

time (f) in a completely mixed aerated reactor can be expressed by the mass balance

(Equation 1):

!29 = K,a(Do, - Do) - ouR *! po, - Do)
dt  V '

Where,

DO (mg O2lL; = concentration of DO in the reactor;

DO (mg O2lL) = concentration of DO in the influent;

DO, (mg O2lL1= maximum concentration (saturation) of DO;

O (L/h) = influent and effluent flow rate;

Y (L)= volume of the reactor;

K1a (h4)= volumetric masstransfer coefficient for DO;

OUR (mg O2lh; = oxygen uptake rate.

When the airwas injected, the DO concentration increases until a DOur,limit was reached. In

these conditions the third term of Eq. (1) can be neglected and the following equation

(Equation 2) can be written:

dDo

( 1 )

(2)
dt

= Kra(DO, - DO)-OUR
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When the air injection was turned off , DO concentration decreases with a negative constant

slope and the following equation (Equation 3) can be written:

dDo = -ouR
dt

Specific oxygen uptake rate (SOUR) can be deducted as follows:

SOUR _ OUR

VSS

Where,

VSS (g/L) = volatile suspended solids.

Analytical

Operating parameters

The pH and temperature were determined using a pH meter (pH meter/lon meter Acumet excel

XL2, model SiN XL 94005507, Fisher Scientific Ltd, Nepean, ON, Canada), equipped with

double-junction Cole-Palmer (Montreal, QC, Canada) electrode with Ag/AgCl reference cell for

pH measurement, and a thermometer for temperature measurement. Dissolved oxygen (DO)

was measured using a polarographic probe connected to a dissolved oxygen controller

microprocessor (OD 7685, B&C Electronics Srl, Carnate, Ml, ltaly).

Organic, inorganic and solid measurements

During the experimental work, samples collected for different analysis. The measurements of

organic elements (COD, VSS), and inorganic elements (N-NH+, P-PO4) were carried out to

evaluate the performance of the process. All parameters were determined in conformity with

standards methods. COD was measured by colorimetric method in presence of potassium

dichromate and the absorbance was measured at 600 nm using a UV spectrometer (Cary 50,

Varian Canada Inc., Mississauga, ON, Canada) according to the method (MA. 31S-DCO 1.0)

proposed by CEAEQ [34]. The sludge mixed liquor was centrifuged at 8,000 rpm at 4oC for 20

min, and the supernatant was filtrated with a 1.2 pm glass filter to analyze soluble COD (SCOD).

Cooled centrifugation allowed improving solid-liquid separation. SCOD was used to evaluate

supernatant quality and performance of biological activity. Sludge suspended solids (TSS)

measurement was conducted by centrifugation of 100 mL of sample from sludge liquor at 8,000

rpm for 20 min at 4oC, and the pellet was kept for drying at 105oC for 24 h. Subsequently, VSS

(3)

(4)
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was measured at 550oC for 30 min. TSS and VSS were determined in conformity with standard

method (MA. 104 - S.S. 1.1) proposed by CEAEO [35].

Ammonia nitrogen (NH3-N) and phosphorus (PO4-P) were analyzed simultaneously according to

the analytical method proposed LACHAT Instrument (QuikChem@ Method 10-107-06-2-8 and

QuikChem@ Method 1 0-1 1 5-01 -1 -B).

Extraction and analysis of bisphenol A

BPA was analysed in samples collected in influent, effluent and sludge liquor in pre-cleaned

glass bottles wrapped in aluminum foil and frozen at 4oC. Frozen sludge samples were freeze-

dded. After lyophilization, the sludge was homogenized and stored frozen, in glass amber

bottles. The analytical procedure was a modified protocol based on the Petrovic's research work

[36]. Target compounds were extracted from sludge with a solvent mixture of MeOH/DCM (7:3,

viv). A mass of 0.5 g of lyophilized and homogenized sludge sample was ultrasonicated for

30 min with 20 mL of solvent mixture in an ultrasonic bath at 40"C [36]. The extract was

separated by centrifugation (as described above), and the step was repeated three times. The

extracts were pooled and concentrated (to an approximate volume of 2 mL) using a rotary

vacuum evaporator at 30oC, and redissolved in 100 mL of mili-Q water. Solid phase extraction

(SPE) method was used for cleanup and preconcentration of extracts. 6 mL cartridges packed

with 500 mg of C-18 sorbent were used (Waters). Cartridges were conditioned by passing 13 mL

of MeOH and 13 mL of milli-Q water by gravity. Extracts (100 mL) were loaded by gravity. After

loading, cartridges were washed with 7 mL milli-Q water, then allowed to dry for 5 min using the

Visiprep SPE manifold connected to vacuum system, and after kept under nitrogen stream for

15 min. Trapped compounds were desorbed using a MeOH/DCM ratio of 9:1 (v/v). Elution was

performed in 10 mL. First by adding 5 mL volume of solvent mixture for 5 min of waiting period to

increase the contact time mixture between the solvent and the adsorbed compounds and

followed by addition of 5 mL of solvent mixture. The extracts were evaporated at 40oC with a

gentle stream of nitrogen, and then dried extracts reconstituted with MeOH to a final volume of

2 mL, Finally, 1 mL was injected into the liquid chromatography mass spectrometer (LC-MS/MS)

(TS Quantum Access, Thermo Scientific, Nepean, ON, Canada) for analysis.

Liquid samples (20 mL of each inlet and outlet) were directly cleanup and pre-concentrated

according to SPE method as described above and also analyse in LC-MS/MS. Analyses in LC

were done using a reversed-phase hypersil Gold column (100 x 2.1 mm x 3 pm). An isocratic

flow of 0.2 mL/min of a water/MeOH eluent (5:95, v/v) was used at room temperature for elution.

Detection was carried out in a MS-MS system using an electrospray (ESl) interface in negative
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ionization (Nl) mode. The recoveries (percent of standard added to sample recovered during

extraction and cleanup) and reproducibility (relative standard deviation for triplicate analysis) of

the methods were determined by a spiking experiment. Liquid and sludge spiked with known

BPA concentrations were analyzed applying the methods described above, together with blank

samples (no spiked liquid and sludge sample). The extraction recoveries of the BPA were 91.5%

for liquid samples and 75o/o for sludge samples. Detection limit (DL) in the liquid and sludge

samples was 0.0005 mg/L.

Results and discussion

Characterization of the SMBR and acclimatization of the biomass

The initial experiment was conducted to develop biomass in MBR system for a start-up period of

74days in order to reach a biomass concentration of 149 VSS/L. The system was fed with

synthetic medium containing glucose as biodegradable organic substrate and the initial biomass

concentration was 1.5 g VSS/L. The biomass concentration was remained relatively constant for

the first 15 days, after biomass was increased gradually for the next 25 days (Figure2). The

biomass in the MBR reached the stationary phase from 40th day to 53th day. From the 53th day,

the biomass concentration was increased and reached a plateau (around 14 g VSS/L) from 64th

day to 75th day. After that, the biomass was acclimatized to BPA. A concentration of 1.0 mg

BPA/L has been added in SWW and the COD was maintained around 1,000 mg/L for additional

period of 100days. The biomass concentration remained relatively constant (around 14g

VSS/L) for the first 18 days of acclimation. After that, biomass was increased up to 19 g VSS/L.

In both cases, start-up and acclimatization periods, the change in biomass concentrations (in

terms of VSS and TSS evolution) was quite similar. Initially, the VSS/TSS ratio recorded was

0.5. The VSSffSS ratio increased and then stabilized around 0.8-0.9, irrespective of the

variation of biomass concentration and long solid retention time (SRT). These results indicate

that, a very low sludge mineralization occurred in the SMBR. Likewise, the constant value of the

ratio VSS/TSS indicates that the amount of active biomass and inorganic matters maintained a

dynamic balance [37]. These results were similar to those recorded by Heran ef a/. [38] while

treating a synthetic effluent by using a membrane bioreactor unit.

The specific growth rate of the biomass (pr) was determined in the MBR system using the

following equation (Equation 5):

I dT/SS
It = =-:=--:- (5)' 

VSS dt
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After integration and rearrangement, the Equation 6 can be obtained:

InIZSS =lnVSSo+ pt (6)

VSS6 represents the initial biomass concentration. The specific biomass growth rate (p) can be

determined by plotting ln(VSS) against time (f) (Figure 3). At the start of the experiments (start-

up period), the specific biomass growth rate (p) was 4.6 d-1. This value was lower than those

reported in the literature (13.1 d-1 and 7.5d-1;, while acetate and propionate were respectively

subjected to degradation [30]. These values are 1.6 and 2.8 times higher than that measured in

the present study. This difference can be probably due to the fact that the Kurian's experiments

[30] were carried out at a temperature of 40oC, which can contribute to accelerate bacteria

activity compared to a temperature of 22 x 2oC imposed in the present study.

In activated sludge process, oxygen consumption by biomass is often associated to the

substrate removal and biomass groMh. Thus, biomass respiratory activity measurements by the

oxygen uptake rate (OUR) were carried out during both start-up (without BPA) and

acclimatization periods (with BPA) in order to evaluate active biomass and also observed

eventual alterations of bacterial activity in the MBR system.

Specific OUR (SOUR) in the absence of BPA was measured on the 64th day and the value was

2.00 mg O2lg VSS.h (14.0 g VSS/L of biomass concentration) (Figure 4). By comparison,

1.4 mg O2lg VSS.h (1 1.3 g VSS/L of biomass concentration) of SOUR was measured on 277th

day in the presence of BPA (Figure 4). The SOUR values recorded (in the presence and

absence of BPA) did not reveal any significant change in the microbial respiratory activity, even

if the SRT increased. These values of SOUR were in the range of those recorded by Kurian [30]
while treating easily biodegradable substrates (such as acetate and propionate). Although, the

bacteria growth rate was relatively low, the microbial community in this study had better activity

at 22 t 2oC compared to some data mentioned in the literature.

COD evolution in SMBR

A COD concentration of 400 mg/L was initially maintained in SE during the first 6 days required

for biomass development in SMBR by using glucose as substrate. Then, gradually the initial

COD concentration was increased to 1,000 mg COD/L from the 7th day to 17th day and it was

increased to 2,000 mg COD/L from the 18th day to 64th day. After that, the initial COD
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concentration was maintained constant around 1,000 mg COD/L throughout the tests. During

the start-up period, COD removal up to 99% could be reached. A suitable effluent quality was

achieved with residual COD concentration lower than 30 mg/L (Figure 5). On 75th day, the SE

was spiked with BPA (1 mg/L) in order to acclimatize microbial community to BPA degradation in

the MBR system. The average COD removal rate (very high COD removal of 99%) was

remained similar to the good-quality effluent obtained during SMBR operation without BPA

addition.

Influence of the BPA concentration on COD removal

The effect of BPA concentration on COD removal was investigated. The influence of BPA

concentration on COD removal was investigated since toxicity of BPA on microbial populations

has been reported in the literature 144-451. COD was first chosen as the principal parameter to

define effluent treatment as analysis of BPA was laborious. The initial concentration of BPA (1.0

to 15 mgiL) was gradually increased in SE, while the COD was maintained around 1,000 mg/L.

An average value of COD removal of 99% was observed even if BPA concentrations in raw

effluent were maintained between 1.0 - 5.0 mg/L (Figure 5 and Table 1). To compare the

efficiency of SMBR system, a CASR was fed with the same SE. For BPA concentration higher

than 5.0 mg/L, the performance of both reactors in terms of COD removal decreased, and BPA

became toxic for the bacterial activity and high residual concentration of COD (COD > 30 mg/L)

was measured in the treated effluent. However, SMBR was more effective than CASR. The limit

of the toxicity (21.69 BPA/m3.d or 1.529 BPA/kgVSS.d) determined for the bioreactor

membrane system was higher than that recorded for the conventional activated sludge (2.5 g

BPA/m3.d or 0.29 g BPA/kg VSS.d) (see Table 1). High biomass concentration and high SRT

observed in the SMBR (no sludge was withdrawn) involve the development of specific biomass

and intensification of biological activity. That could explain high BPA toxicity limit reached in the

SMBR compared to the conventional activated sludge reactor.

Influence of HRT on GOD removal

Influence of HRT on COD removal is shown in Table 2. The COD and BPA concentrations in the

synthetic effluent were kept constant, respectively 1,000 mg COD/L and 1 mg BPA/L, and HRT

was gradually reduced from 6.0 to 3.0 h. The COD concentrations in the treated water remained

low and nearly constant. These results demonstrated that in the experimental region of HRT

tested (6.0 to 3.0 h), this parameter did not influence the COD removal in wastewater containing

BPA, because of high biomass concentration in the SMBR.

Performance of the SMBR on BPA removal from SE
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Once the limit of the toxicity was determined, BPA concentration was maintained constant

around 1.0 mgiL in SW, while the concentration of COD was maintained around 1,000 mg OzlL.

Performance of the SMBR on BPA removal from SE was investigated from the 176th day for a

period of t ime of 156 days (unti l the 331tn day).Figure6 shows the changes in BPA

concentration as a function of treatment time. An average yield of BPA removal of 99% was

measured at the outlet of the SMBR and residual concentrations of BPA in treated-effluent

varied from 0.0023 to 0.0126 mglL. As suggested by Clara et a/. [39], different tests can be

carried out to understand the mechanism behind BPA removal in the SMBR.

Firstly, adsorption experiments were carried out in Erlenmeyer shake flasks containing either

activated sludge or inactivated sludge in the presence of BPA in order to distinguish

physicochemical sorption and biosorption. The sludge used was withdrawn from the SMBR. The

inactivation of sludge was carried out by subjecting sludge to a sterilization by adding 1.0 mL

HgSOa e0 glL) to 200 mL of sludge. The Erlenmeyer shake flasks were filled with the same

amount of sludge (3.0 g of activated sludge diluted to 200 mL with milliQ-water). The

concentration of total suspended solid (sludge) in the flaks was 15 g TSSI L (similar to that

observed in the SMBR system). The changes in residual BPA concentrations in the liquid phase

during the tests are presented in Table 3. The BPA concentration decreased rapidly over the

first 2 h of the treatment using either activated or inactivated sludge (around 79-80o/o of BPA

removal). After 2 h of period of treatment, the BPA removal increased slightly and reached 96 %

(after 24 h) while using activated sludge. By comparison, in inactivated sludge, BPA removal

decreased slightly and remained quite stable around 76 -78o/o after 24 h of period of treatment.

In fact, the increase of BPA removal (from 80 to 96%) in activated sludge after 2 h of treatment

ban be attributed to biodegradation process (bio-sorption) compared to that recorded using

inactivated sludge (physicochemical sorption).

Secondly, additional investigations were performed by measuring residual BPA concentration in

the mixed liquor of the SMBR. The results were compared to those measured at the inlet and

outlet of SMBR (Table 4). Initial concentration of BPA in raw water varied from 0.629 mg/L to

1.163mg/L compared to the values ranging between 0.002 and 0.010mg/L recorded at the

outlet of SMBR ( in the filtrate). Residual BPA concentrations recorded in the mixed liquor

remained low (0.004 to 0.017 mg/L), indicating that almost all the fraction of adsorbed BPA onto

sludge was degraded and only a little amount was accumulated onto sludge. lt can be

interesting in this part of this study to statistically analyze the results recorded during membrane

filtration tests operated in continue mode operation. In Table 4, it can be seen that the residual
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BPA concentration measured in the sludge liquor had a mean value of 0.011 mg/L with a

relatively high standard deviation of 0.006, which means that it cannot be considered as

constant with 54 o/o accur?a! in the range of BPA concentration initially imposed in the feed

solution (0.629 to 1.163 mg/L with an average value of 0.908 t 0.268 mg/L). By comparison, the

residual BPA concentration recorded at the outlet of SMBR had a mean value of 0.006 mg/L

with also a relatively high standard deviation of 0.004 which means that it cannot be considered

as constant with 67 o/o accur?cy. In all cases, at least 99 % of rate of BPA removalwas recorded

either in the mixed liquor or at the outlet of SMBR.

Thirdly, additional experiments were carried out to verify if BPA adsorbed or not on the

membrane surface during filtration. For that, all sludge was withdrawn from the SMBR and the

membrane was now fed with distilled water in which around 1.0 mg/L of BPA was added. Air

was injected in water during these experiments. Residual BPA concentration was measured in

function of time. From Table 5, it can be seen that, 10 % to 20o/o of initial concentration of BPA

was removed during membrane filtration without sludge. This situation could be attributed to the

fact that, a fraction of BPA was adsorbed on membrane surface or can be attributed to the

losses of BPA owing to aeration of water [40].

Performance of the MBR on TSS, NH4-N and POr-P removal from SWW

It can be interesting to simultaneously evaluate the performance of MBR in removing inorganic

pollutants (NH4-N and PO+-P) while BPA was removed from SE. Initial nitrogen concentrations

(NH4-N) in the SE were ranged from 17.3 to 69.4 mg/L. After treatment, the residual nitrogen

concentrations remained inferior to 0.1 mg/L (99% of NH+-N removal). This high nitrogen

removal rate could be attributed by deeply nitrification in the SMBR and nitrogen conversion to

biomass. The complete retention of the biomass in SMBR due to use of membrane, aided

microorganisms development with long generation times such as the autotrophic nitrifier

population [37]. Similar NH+-N removal was reported in literature. Barrios-Martinez et al. l32l
observed 93% of NH4-N removal from synthetic effluent, using MBR operating at SRT of 7 d,

HRT of 5 h, and TSS of 10 g/1. Pellegrin et al. l41l observed 95% removal of NH4-N from SE

using MBR equipped with hollow fibre ultrafiltration membrane operating at HRT, SRT, TSS of

6 h, 25 d and 11 g TSS/L, respectively. Initial phosphate concentrations (POa-P) in the SE were

ranged from 16 to 24.6 mg/L and, after the treatment, residual phosphate concentrations were

observed between 5.5 and 9.1 mg/L with an average yield of PO4-P removal of 60%. As

expected, MBR was only operated in aerobic conditions and in these conditions; phosphate

accumulating organisms (PAO) cannot grew well. Thus, low level of phosphate removal was
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obtained in this system. Many authors also observed similar results with a weak rate of biological

removal of phosphorus in MBR, ranging from 45 to 70o/o 142-431. On the other hand, TSS was

not detected in the treated-effluent (filtrate) (data not shown), regardless of the changes in TSS

concentrations in the mixed liquor. SMBR was total barrier for TSS, since TSS removal rate was

more than 99.9% and turbidity was remained constant (lower than 1 NTU). The membrane used

in this study was ZeeWeed (4rV-1) hollow-fibre membranes having 0.04 pm rated pore diameter.

By comparison, Whatman 934-AH membrane (1.5 pm pore diameter) under vacuum filtration

was used to measure TSS. Such a membrane ZW-1 was a barrier of total suspended solids. So,

TSS was completely removed by ZW-1 membrane. The permeate was very clear and the

turbidity was almost nil.

Conclusion

This study demonstrates the performances of a hollow-fiber submerged membrane bioreactor

for BPA removal. BPA was effectively removed (abatement > 98%) from a synthetic effluent

containing initial concentration of COD varied in the range 400 - 2,000 mg/L (using glucose as

initial substrate). However, from a certain level of BPA concentration around 5.0 mg/L (21.6 g

BPA/m3.d;, it became toxic for the bacterial activity. Residual BPA concentrations recorded in

the mixed liquor was remained low (0.017 to 0.004 mgiL), indicating that BPA was not

accumulated in the SMBR, but it was oxidized by bacteria. However, an additional study should

be carried out to critically demonstrate the effect of hydraulic retention time (HRT) on bacterial

activity. Hydraulic retention times of t h and 2 h should be studied.
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Fig. 1.a Schematic of the submerged membrane bioreactor.

Fig. 1.b Schematic of. the conventional activated sludge reactor.

Fig. 2. Biomass evolution in the mixed liquor of the SMBR.

Fig. 3. Graphical determination of specific groMh rate of the biomass before adding BPA

F ig .6 .

in SE.

Biomass oxygen consumption on 64th day (VSS = 14 glL) and 277th day (VSS =

11.3 g/L), before adding BPA in SE.

Variation of residual COD concentration measured at the inlet (raw water) and

outlet (filtrate) of SMBR during the treatment of SE and COD removal rate (HRT =

6 h).

Variation of residual BPA concentration measured at the inlet (raw water) and

outlet (filtrate) of SMBR during the treatment of SE ([COD]I = 1,000 mg/1, TRH =

6 h).
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F ig .5 .

263



ril
rd\

t  1 0 )

(,

@
(9
@

o
ri
o
@

Feed tank, raw water

Psristaltic pump

Oxygd probe

Hollw-fibre membEne

pH prob€

Temperature Probe

Manometer

Peristaltic pump

Compressad air

Treated water tank

Air flow-meler

O@@@@ u"""
@ strrer

Fig.  1a

264



Internal diameter of reactor : l8 73 cm

Diameter of rrnpeller 7 cm

F i g . 1 b

Bioreactor high

: 35.56 cm



oTss orss ̂ \'ssTss
1'0

0,9

0.8

0'7

o'o 
€
a0.s r
t
e

0..1 >

0,3

0.2

0.1

0.0

160 200

Time (del's)

Fig.2

^ rfrr
la  a

266



2,
>  1 .1

1.4

1 .3

1 .2

1.0

0.9

LD\-SS =.1.565 t+ 0.87
Rr= 0.9966

1.5

Tine(h)

Fig. 3

2.52.01.00.50.0

267



{.t

{

l (

J

Bt
tr
. =  r (

9 A

a
^ 1.5

I

0.5

tl
0.: 0.:5 0..1

' I ' inrc 
{hours)

F ig .4

268



O Before treatment
O After treatment

{ ls00
a.l

bo

l> rooo
O

8 400
A 3so
U
(J 300

E zso
'6 200
& rso

100

50

0

F ig .5

t?r..- qruf

120 150 lEo 210 uo 270 300 330

269



ab€forc lreatnent O-{ft€r treatment ARenor-al

t00

90

80

l0

60s

s0E
I

40 I

30

20

l0

0

2ro

1,8

l 5

1.4

i
:  r t

c tsl.o

'E 0,3
=

0,6

0,4

0'!

0.0
lr5 200 215

Times (da)'s)

Fig.  6

270



Table 1

Effect of volumetric and organic loading rates on the percentage of COD removal from synthetic effluent (SE)
contaminated by BPA (tCODli = 1,000 mg/L) (period of the tests : from 74th day to 88th day)

SMBR CASR

lBPAli

(ms/L)
Volumetric

loading
(g BPA/m3.d)

coD
removal

(Yo)

Volumetric
loading

(g sefim3.d)

Organic loading
(s BPA/ks VSS.d)

orqanic loadinq coD

tg ;ptkg vii.il removal
(Y"l

0.0

0.5

0.0

2.5

5.0

1 . 0

5.0

10.0

15.0

0.0

4.32

2 1 . 6

43.2

63.8

0.00

0.30

1.52

3.04

4.65

99.0 r 0.6

98.8 r  1.0

99.3 r 0.5

95.9  I  1 .6

88.1  r  1 .5

0.00

0.06

0.29

0.58

95.0 r0.4

94.5 r
0.8

92.7 r0.6

81.0 r0.3

Table 2

Effect of hydraulic retention time (HRT) on the percentage of COD removal from synthetic effluent contaminated by
BPA ([COD]; = 1,000 t 120 mg/L).

Test Duration
(d)

HRT
(h)

Flux
1um2.tr;

COD removal
('/"1

lCODlf
(mg OzlL)

1

2

3

4

5

5

5

5

5

5.5

5.0

4.5

4.0

3.0

23.O

25.5

28.'l

3 1 . 9

42.5

99.0 10.4

98.4 r 0.5

98.4 r 0.6

98.0 r 0.3

9 7 . 1 t 1 . 2 8

' 10  ! 4

1 6  ! 2

1 6 ! 4

2 0  t 2

2 9 ! 1 0
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Table.3

Residual BPA concentration in liquid phase of activated and inactivated sludge, after adding initial concentration of
5 mg BPA/ L

Time (h) A,ctivated sludge Inactivated sludge

ResidualBPA

(ms/L)

Removal rate

(%)

ResidualBPA

(ms/L)

Removal rate

(o/")

0.0

0.25

2.0

3.0

6.0

8.0

24

4.739

1.578

0.944

0.888

0.500

0.440

0.190

0.00

66.7

80.1

81 .3

89.4

90.7

96.0

4.739

1.433

0.975

1.072

1 . 1 1 1

1.049

1 . 1 3 3

0.00

69.8

79.4

77.4

76.5

77.9

76.1

Table 4

Residual concentration of BPA in the sludge liquor compared to those measured at the inlet and outlet of SMBR
([COD];= 1,000 mg/1, TRH = 6 h).

[BPA] in the raw effluent (mg/L) [BPA] in the sludge liquor (mg/L) IBPAI at the outlet (in the filtrate) (mg/L)

0.629

1 . 1 6 3

0.933

0.004

0 . 0 1 1

0.017

0.002

0.010

0.005

Residual average values and standard deviations

0.908 r 0.268 0.011r 0.006 0.006 + 0.004
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Tab le .5

Residual BPA concentration measured during membrane filtration without sludge inside the bioreactor

Time (h)
BPA concentration at the inlet

of SMBR (mg/L)

BPA concentration at the outlet

of SMBR (in the filtrate) (mg/L)
Removal rate (oh)

0.0

2.0

3.0

5.0

0.835

0.806

0.771

0.868

0.705

0.681

0.709

1 2

1 2

1 8

Residual
average
values

0.820 r 0.041 0.698 r 0.015 14.0 !3.46

Table 6

Effectiveness of SMBR in removing NH+-N and PO+-P from the SE contaminated by BPA ([BPA]I = 1.0 mg/1, [COD]I =

1,000 mg/1, TRH = 6 h).

Effluent concentration (m g/L)
Parameters Removal(%)

Untreated Treated

NH+-N

POa-P

39.9 r  16.1

20.8 t2.65

<  0 .1

7.82 !  1 .23

> 9 9

61.4 ! 9.62
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Abstract

This work deals with the modeling of bisphenol-A (BPA) adsorption in sludge obtained from an

immersed membrane activated sludge process. Batch experiments were carried out in

Erlenmeyer shake flasks containing either activated sludge or inactivated sludge (200 mL of

sludge at 15 g L-1 of suspended solids) in the presence of different BPA concentrations (0.45 -

18.2mg BPAL-1) in order to distinguish physicochemical sorption and biosorption processes.

Then, mathematical models were applied to describe the sorption phenomenon followed by the

determination of kinetic of BPA removal. The applicability of the Langmuir isotherm for BPA

removal allowed determining the adsorption rate constant (Kr = 0.370 t gt) and the maximum

adsorption capacity (g,n =0.833 mg g-t). The Elovich kinetic model which takes into account of

the instantaneous sorption described very well the process. The reaction rate constant for BPA

removal was 0.194gmg-1min-1. The relatively low enthalpy value (L"atf < 20OkJmol-1)

indicated that during adsorption process, very low interactions occuned between BPA and

sludge, such as Van Der Waals attraction or electrostatic strengths.

Keyrords

BisphenolA; Adsorption; Biodegradation; Modeling; Sludge; Membrane bioreactor.

Nomenclature

BPA

CASR

coD

DCM

EDC

LC-MS

MeOH

MBR

SMBR

SPE solid phase extraction

SRT solid retention time

TSS total suspended solids

bisphenol-A

conventional activated sludge reactor

chemicaloxygen demand

dichloromethane

endocrine-disrupting com pounds

liquid chromatography mass spectrometer

methanol

membrane bioreactor

submerged membrane bioreactor
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VSS

WWTP

volatile suspended solids

wastewater treatment plant

Introduction

In recent years, the occurrence of toxic organic compounds called endocrine-disrupting

compounds (EDC) in wastewater and their fate during wastewater treatment plant is becoming

an important environmental and health issues. EDC are exogenous substances or mixtures that

alter the normal function of endocrine system and, consequently, cause adverse effects in intact

organism, or its progeny or population [1-2]. Globally, a very low proportion of EDC participates

in the total dissolved organic carbon (DOC < 1o/o) of a contaminated water, but their presence in

water has to be taken into account owing to their potential toxicity for humans (brain cancer,

affection of immune and reproductive systems, e.g.) and aquatic species (feminization, toxicity to

fish and invertebrates, e.g.) [3-6]. Bisphenol-A (BPA) is a typical endocrine disrupting compound,

used in the production of polymers such as epoxy, phenolic resins and polycarbonates, as a

precursor of flame-retardants or as coreactant in thermal papers, and in its original form is

discharged from chemical reaction processes and after thermal depolymerization [7-8]. BPA is

frequently found in wastewater, sewage sludge, water, and sediments. BPA concentrations

detected in the wastewater treatment plant effluent are in the range of 0.16-0.30 pg L-1[S21. tn

municipal sewage sludge, BPA concentrations were found within the range of 0.033-36.7 lrg g-t

in Canada [9], 30-330 pg g-1 in Germany [10], 28.3 Ug g-1 in China [11], indicating that BPA is not

completely eliminated during wastewater treatment. Thus, wastewater treatment plants

(WWTPs) are significant point sources of BPA. Even though endocrine low dose effects of BPA

are still under discussion, recent publications demonstrated that the low concentrations of BPA

(even below t pg L-') in aquatic ecosystems had adverse effects [12-13].

Membrane treatments can be used as alternative methods to efficiently remove this type of

refractory pollutant from wastewaters. Previous studies reported that adsorption onto sludge;

biodegradation and transformation are major pathways for BPA removal in activated sludge

process 114-161. MBR is an activated sludge process coupled to membrane filtration. Biomass

concentrations in MBR are higher than that observed in conventional activated sludge process.

In addition, in MBR, membrane filtration coupled with intensive aeration through the membrane

(in order to minimize membrane fouling) increases solid retention time (SRT) and decreases the

floc size. The small size of the floc, high biomass concentration and intensificdtion of hydrolyzed-
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macromolecules are as much difference existing between SMBR sludge and conventional

activated sludge. Thus, for the major mechanisms behind BPA removal in SMBR, the following

points have to be considered: r) active adsorption sites of sludge due to the decrease of transfer

limitation induced by the less flocculated microorganisms, ir) intensification of hydrolyzed-

macromolecules (retained by the membrane) which increase their retention time and become

equal to that of organic and inorganic particles [17] and lr) specific biomass composition and

high biomass concentration [18]".

Our work focused on the modeling of BPA adsorption in sludge obtained from an immersed

membrane activated sludge process. Batch experiments were carried out in Erlenmeyer shake

flasks containing either activated sludge or inactivated sludge in the presence of different

concentrations of BPA in order to distinguish physicochemical sorption and biosorption

processes. Then, mathematical models were applied to describe the adsorption phenomenon

followed by the determination of kinetic of BPA removal. Likewise, thermodynamic parameters,

including Gibbs free energy, enthalpy and entropy were evaluated to put into evidence the

predominant phenomenon (physisorption versus chemisorption) while using inatctivated sludge

as sorbent.

Materials and methods

Chemicals

All the organic solvents used included methanol (MeOH), dichloromethane (DCM), were

analytical grade. Silica-based bonded C18 (Sep-Pak, 6 mL, 500 mg) cartridges were supplied by

Waters (Canada). BPA was purchased from Sigma Aldrich (Canada). All chemicals were of the

highest purity commercially available. Stock solution of bisphenol A was prepared in methanol at

2000 mg L-1 and kept at 4oC. Spiking of sludge was made by diluting this BPA stock solution.

Sampling and preparation of sludge

Activated sludge was withdrawn from the SMBR unit operated at the laboratory scale. The

sludge taken from the SMBR was transferred in a beaker and aerated during 12 h.The objective

was to completely degrade the residual BPA concentration in the.sludge. Then, analysis was

carried out to determine residual BPA concentrations in water and sludge phases of the sludge

samples subjected to 12 h of aeration (without any feeding). BPA concentrations in both phases

(solid and liquid phases) were below the detection limits (DL = 0.0005 mg L-t). lt has been

concluded that BPA was not present in any sludge samples before starting the adsorption

experiments. Then, sludge was centrifuged at 8000 rpm at 4oC for 10 min and softly washed
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with milliQ-water. The procedure was repeated three times. The inactivation of sludge was

carried out by subjecting sludge to a sterilization by adding 1.0 mL HgSOa (20 g L-1) to 200 mL of

sludge.

Adsorption procedure

Adsorption experiments were carried out in Erlenmeyer shake flasks containing either activated

sludge or inactivated sludge in the presence of BPA in order to distinguish pure adsorption and

biosorption processes. The sludge used was withdrawn from the SMBR unit and prepared as

described above. The Erlenmeyer shake flasks were filled with the same amount of sludge (3.0

g of activated sludge diluted to 200 mL with milliQ-water). The concentration of total suspended

solid (sludge) in the flaks was 15 g TSS L-1 (similar to that observed in the SMBR system). The

flasks were shaken at 150 rpm. Three types of experiments were successively carried out. The

first set tests consisted in evaluating the adsorption capacity of BPA on sludge (7'r sef of

assays). For that, two Erlenmeyer shake flasks containing 200 mL of activated sludge (15 g TSS

L-1) were respectively contaminated by 5 and 10 mg L-1 of BPA. The flasks were shaken at

150 rpm at 22t 2oC, pH= 7.010.5 for 24 h and samples were taken in regular t ime intervals

and the amount of BPA adsorbed was determined by measuring the residual BPA

concentrations in solution. The same assay was carried out using inactivated sludge.

Subsequently, isotherm adsorption experiments were carried out using different concentrations

of BPA (0.45- 18.2 mg L-1) spiked in a same mass of sludge (200 mL of inactivated sludge at

15 g TSS L-1). The flasks were shaken at 150 rpm for 2h and samples were taken for analysis.

Temperature and pH were initially maintained at 22 + zoc and 7.0 t 0.5, respectively. These

values (pH and temperature) were very closed to those measured in the mixed liquor of the

submerged membrane bioreactor (SMBR).

According to the second set of assays, adsorption kinetic was evaluated using 200 mL of

inactivated sludge at 15g L-1 and 2.0 mg L-1 of BPA was initially used. The flasks were shaken

at 150 rpm at 22 t 2oC at pH=7.0 t 0.5 and samples were taken at regular interval times (5, 10,

15,20,30,40,60,80, 100, 120 min). Several models are reported in l i terature, but in this study

three models were used. The Lagergren model [19] (first order model), the pseudo-second-order

[20] and Elovich [21]were used.

The third set of assays consisted in evaluating the thermodynamic parameters such as Gibbs

free energy (AGO), enthalpy (AHo) and entropy (AS0) changes, which parameters allowed to

determine whether BPA sorption on sludge was due to physisorption or chemisorptions

phenomenon or the combination of both phenomena. For that, Erlenmeyer flasks containing
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200 mL of inactivated sludge at 15 g TSS L-1 and 5 mg BPA L-1 were used. Mixing was achieved

at 150 rpm and different temperatures (22x2,30 t2 and 40 t2oC) were respectively imposed

for2h of experimenttime. All experiments have been done in triplicates in orderto verifytheir

reproducibility. The parameter estimation of the tested models was done by fitting the

experimental results following by a statistical evaluation.

Galculations

The amount of adsorbed BPA at any time (f) (q,, mg g-1) and the sorption efficiency (RE,%) were

calculated according to the following equations:

RE(%)= 
(co 

- Q) 
"too 

(2)
c^

Ce and Cr (mg L-1) are the initial and residual concentrations of BPA in the liquid phase,

respectively; y (L) represents the volume of sludge solution, and M (g) the mass of the sludge.

By analogy, the amount of BPA adsorbed on sludge at equilibriuffi (q", mg g-1) and the sorption

efficiency were determined according to Eq. (1) and Eq.(2) described above. The specific

adsorption coefficient (Kp) can also be calculated using the Eq. (3). The coefficient Ko is the ratio

between the amount of BPA adsorbed on sludge at equilibrium (q") and the residual (C")

concentrations.

Analytical methods

Solid measurements

The TSS concentration was measured in conformity with standard method (MA. 104 - S.S. 1.1)

proposed by CEAEQ [22]. Samples were conducted by centrifugation of 100 mL of sample from

sludge liquor at 8000 rpm for 20 min at 4oC, and the pellet was kept for drying at 105oC for 24 h.

Bisphenol A analysis

BPA was analyzed in liquid phase after centrifugation of sludge samples at 8000 rpm at 4oC for

10 min. Prior to analysis the samples were filtered on glass filter (1.2 pm). The analytical

procedure was a modified protocol based on the research work of Petrovic and Barcel t231.

(1 )

K^ =!-e-"c" (3)
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Samples (10 mL) were cleanup and preconcentrated according to SPE method. 6-ml cartridges

packed with 500 mg of C-18 sorbent were used (Waters). Cartridges were conditioned by

passing 13 mL of methanol and 13 mL of milli-Q water by gravity. Extracts (100 mL) were loaded

by gravity. After loading, cartridges were washed with 7 mL milli-Q water, then allowed to dry for

5 min using the Visiprep SPE manifold connected to vacuum system, and after kept under

nitrogen stream for 15 min. Trapped compounds were desorbed using a methanol/

dichloromethane ratio of 9:1 (vv1). Elution was performed in 10 mL. First by adding 5 mL

volume of solvent mixture for 5 min of waiting period to increase the contact time mixture

between the solvent and the adsorbed compounds and followed by addition of 5 mL of solvent

mixture. The extracts were evaporated at 40oC with a gentle stream of nitrogen, and then dried

extracts reconstituted with methanol to a final volume of 2 mL. Finally, 1 mL was injected into the

liquid chromatography mass spectrometer (LC-MS/MS) (TS Quantum Access, Thermo

Scientific, Canada) for analysis. Analyses in LC were done using a reversed-phase hypersil Gold

column (100 x 2.1 mm x 3 pm). An isocratic flow of 0.2 mL min-1 of a water/methanol eluent

(5:95, v v-t) was used at room temperature for elution. Detection was carried out in a MS-MS

system using an electrospray (ESl) interface in negative ionization (Nl) mode. The recoveries

(percent of standard added to sample recovered during extraction and cleanup) and

reproducibility (relative standard deviation for triplicate analysis) of the methods were determined

by a spiking experiment. Liquid and sludge spiked with known BPA concentrations were

analyzed applying the methods described above, together with blank samples (no spiked liquid

and sludge sample).

Results and discussion

Physicochemical sorption versus biosorption

Adsorption experiments were firstly performed with activated and inactivated sludge in order to

distinguish physicochemical sorption and biosorption. The changes in residual BPA

concentration in the liquid phase during the treatment using initial BPA concentration of 5 mg L-1

and 10 mg L-1are presented in Fig. 1 and Fig2, respectively. The BPAconcentration decreased

rapidly over the first 2 h of the treatment (a relatively high slope) and then, decreased slightly

(low slope) and remained quite stable until the end of experiment using activated sludge. By

comparison, in the case of non-activated sludge, only two regions could be distinguished in the

(residual BPA, time) plane: a rapid decrease followed by a steady state. The comparison of the

both curves (using either initial concentration of 5.0 or 10 mg L-11 shows that the first part of the

graph (rapid decrease with a relatively high slope) corresponds to the physico-chemical sorption
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of the pollutant on sludge, whereas the slight decrease observed in the case of activated sludge

sample correspond to the bio-sorption (or biodegradation) of the pollutant. The physicochemical

sorption was high over the first 30 min and an average of 69% of BPA was removed. The

adsorption of the pollutant on the biomass is an important step for biodegradation process.

Similar results are reported in literature 124,251. Chen et al. l24l obtained 30 min of equilibrium

adsorption time in a submerged membrane bioreactor process (SMBR). Clara et al. [25]

obtained 2h of BPA adsorption equilibrium time in conventional activated sludge reactor.

Additional investigations performed by measuring BPA concentration in the mixed liquor of the

SMBR showed that initial concentrations in raw water varied from 0.62mg L-1 to 1.16mg L-t

compared to the values raging between 0.0023 and 0.01 mg L-t recorded at the outlet of SMBR

(in the filtrate). Residual BPA concentrations in the mixed liquor remained low (0.004 to 0.017

mg Lu). These additional results indicate that adsorbed BPA onto sludge is degraded and only a

little amount was remained in the sludge. This was in conformity with results observed with

adsorption tests occurred at 5 and 10 mg L-1 of BPA on both activated and inactivated sludge.

Several authors reported that BPA is biodegradable under aerobic conditions [37-39]. In

particular, Spivak et al. [38] and Lobos et al. [37] identified major and minor pathways of

biological degradation of BPA. They reported that the major pathway produced two primary

metabolites, 4-hydroxyacetepheone and 4-hydroxybenzoic acid. The minor pathway also

produced two primary metabolites 2,2-bis(4-hydroxyphenyl)- 1-propanol followed by conversion

to 2,3-bis(4-hydroxyphenyl)-1,2-propanediol. The major two primary metabolites, 4-

hydroxyacetepheone and 4-hydroxybenzoic acid of BPA have been investigated in all sludge

samples collected from adsorption tests. Data are summarized in Table 1. lt is worth nothing that

4-hydroxyacetepheone and 4-hydroxybenzoic acid were detected in samples. However their

concentration rapidly decreased to be under detection limit of our analytical method. The

presence of these two major metabolites indicates the biodegradation aspect of BPA in the

SMBR sludge.

Adsorption isotherms

Adsorption isotherms allow presenting the variation of sorption with respect to the concentration

of sorbate in the bulk solution at constant temperature. Experiments for investigation of isotherm

adsorptions were only performed on inactivated sludge. Equilibrium adsorptions of BPA on the

biomass using Freundlich and Langmuir models were studied (Table 2). These isotherms

describe BPA uptake per unit weight of sorbent (+) in function of the equilibrium sorbate

concentration in the bulk solution (C"). The Freundlich isotherm is described by the Eq. (4).
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Lnq" = LnK, *!LnC,
n

Where, Ke is the Freundlich isotherm constant related to the adsorption capacity, whereas

and n describes the adsorption intensity. The Freundlich equation is valid for heterogeneous

sorption on a surface of sludge containing several sites [6]. Freundlich equation assumes that

there are multiple types of sorption sites acting in parallel, each site exhibiting a different

sorption free energy. Forthe Freundlich constant n>1, the sorbates are bound with weakerand

weaker free energies. By comparison, when n<1, it indicates that the free energy can be

enhanced and more sorbate can be adsorbed on the sorbent. When n = L22 (see Table 1), it

means that BPA is bound with weaker and weaker free energy. Additional experiments,

including thermodynamic tests were carried out in order to confirm these hypotheses.

The value of Freundlich coefficient log Kr recorded in this study was .0.637, which was similar to
-0.614 recorded by Clara et al. [25]. Log Kp varied from 2.00 to 2.75 L kg-t, which was quite

similar to the values (1.89 and 2.41 Lkg-t) recorded by Clara et al. [25] while studying

adsorptyion process in conventional activated sludge with experimental pH around 7.0. Log Ke

determined in this study were also similar to those measured (2.00 to 2.75 L t<g-1 tS; by Chen et

al. pal and 2.56Lkg-1 measured by Zhao et al. [15] at low BPA concentration range (20-

100 pg L-11 in conventionalactivated sludge, with initial pH around to 7.0.

The experimental results were well fitted by Freundlich model and Freundlich exponent 1/n was

0.8189. By comparison, Zhao et al. [15] reported that adsorption of BPA onto conventional

activated sludge was well described by Freundlich isotherm and the value of 1ln was closed to

1.0. Clara et al. [25] reported similar Freundlich isotherm adsorption of BPA using conventional

activated sludge. They measured a Freundlich exponent 1ln of 0.6678. These data show that

the adsorption process can be different dependently to the experimental conditions imposed.

The Langmuir isotherm is described by Eq. (5).

K , .C"
Q.=  #  (5 )

l+  bC

In fact, Langmuir adsorption isotherm is valid for monolayer sorption on a surface containing a

limited number of sites, predicting a homogenous distribution of sorption energy. The

reorganization of Eq. (5), leads to the linearised form of the Langmuir isotherm (Eq. (6)):

c"  = b c^*  1
Q" KL 

' 
Kr.

(4)

(6)
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Where Kl and b represent the langmuir constants. The constant b in the Langmuir equation is

related to the net enthalpy of the sorption process. The values of Kr and b were obtained from

the straight line curvei K1= 0.370 L g-1 and b = 0.444 L mg-t. The maximum BPA concentration

(9,) capable of being adsorbed on sludge can be detemined by calculating the ratio Kt/b, which

value was estimated to 0.833 mg g-1.

The g, of BPA calculated according to Langmuir equation can be compared with other

adsorbents reported in literature. Bautista-toledo et al. [36] studied the removal of BPA using

three activated carbons. Both sorbents were commercial charcoal-based carbons from Sorbo-

Norit and Merck companies, whereas the other one was prepared from almond shells. The

maximum BPA concentrations capable of adsorbing on these adsorbents were estimated to

130 mg g-1 (for activated carbon-Norit), 263 mg g-1 (for activated carbon-Merck) and 189 mg g-1

(for almond shells). lt is worth noting that, these relatively high capacities of adsorption were

obtained at25C and pH of 6.5-7.0. By comparison, in another study conducted at25oC and pH

around 7.0, the maximum BPA concentration (qn,,) capable of adsorbing on minerals adsorbents

(comprised of 75.8o/o SiO2, 8.8% Al2O3 and 3.0% FezOs) was estimated to 0.88 mg g-1 for

bisphenol-A removal [35]. This value was very close to that recorded in our study using

inactivated sludge from SMBR.

From Langmuir isotherm, it can be possible to define a dimensionless constant (Rr) taking into

account the separation factor of equilibrium parameter. This dimensionless constant allows

predicting if the adsorption system is favorable or notl27-281. Rl can be evaluated using the Eq.

(7).

Rr=
1+bCo

When RL >1, the adsorption process is unfavorable, whereas it is favorable while the value

varies in the range 0 < Rr < 1. For Rr value very close to 0.0, the adsorption process is

considered as irreversible, and it is considered as a linear process when R1 is equalto 1.0127-

29]. The R1 value recorded (0.11) in the present study was less than 1 and higher than 0.0,

indicating that, adsorption of BPA was favorable. The isotherms can be compared to those

recorded by Clara et al. [25] which studied a conventional activated sludge reactor for BPA

removal from wastewater (F/M ratio of 0.01 kg BOD kg TSS L-t d-t). No significant difference

was observed between adsorption process in SMBR and CASR. The small floc size (10-100 pm)

[30] and specific sludge composition in MBR did not change (or increase) significantly contact

capacity (specific adsorption surface) of sludge. This may indicate that adsorption process of

(7)
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BPA occurred in SMBR was quite similar to that observed in CASR regardless of the

characteristics of sludge. Chen et al. [24] observed similar result in a comparative study between

SMBR and CASR.

The values obtained for the different equations were summarized in Table 2. Considering the

correlation coefficients (R2 = 0.995 for Freundlich model and R2 = 0.990 for Langmuir model), it

can be seen that the two models describe well the adsorption phenomenon over the entire BPA

concentration range studied (Fig. 2). The high correlation coefficients indicates that only 0.5o/o

and 1.0 % of the total variation could not be respectively explained by the Freundlich and

Langmuir models. According to Joglekar and May [34], R2 should be at least 0.80 for a good fit

of a model. The R2 values (0.995 and 0.990) recorded in the present study for BPA removals

were higher than 0.80, indicating that the regression models described very well the adsorption

process over the entire BPA concentration range studied. However, Freundlich equation fitted

the data better than the Langmuir equation. Besides, statistical calculations using MATLAB

software have been carried out in order to obtain additional information about the fitting of the

models. Calculated p-values in both cases Langmuir and Freundlich models were inferior to

0.0001 (p < 0.0001), indicating that the models are significant for BPA removal.

Kinetic study

Adsorption kinetic allows controlling the efficiency of the process and can be helpful to

understand the mechanisms of the sorption process. To evaluate the sorption rate, the kinetic

data were modeled using pseudo-first order and pseudo-second order equations. The kinetic

models parameters were estimated by regression analysis method using excel software. The

pseudo-first order chemical sorption is described by Eq. (8) [19,31]:

+ = k,(Q"- Q) (8)
dt

Where, k7 is the equilibrium rate constant of pseudo-first order (L min-1), q" (mg g-1; the amount

of BPA adsorbed at equilibriun'r, gr (mg g-t) is the amount of BPA adsorbed at any time. This

model is based on the assumption that the rate is proportional to the number of free sites. By

ln tegra t ingEq. (8 )w i thboundarycond i t i ohsgr=0a t f  =0and  e t=e ta t f  = f  g i vesEq. (9 )  as

follows:

(e)In(q" - q,) =lnq" - krt
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The values of h and qe are obtained from the slope and intercept of the plot of In(q"-gr) versus f,

respectively. For the rate constant of pseudo-second order chemical sorption, the Eq. (10) has

been also applied [20]:

*=k ' ( q ' - q ' ) '
(10)

Where, k, (g mg-t g{) is the equilibrium rate constant of pseudo-second order, g" (mg g-t; is the

amount of BPA adsorbed at equilibriurTl, e1 is the amount of BPA adsorbed at time f (mg g-t).

A f te r in tegra t ionandrear rangementus ingboundarycond i t ions(gr=0at f=0and91 =q,a t t= t )

the Eq. (10) becomes:

dq,

dt

-ao.= a e

t11- = --------= +-t
Q, krai q"

The values of kz and ge are obtained from the slope and intercept of the

respectively.

A third model has been applied. Elovich model [21] has been applied

equation:

I
Q, =: ln(I+ dat)

a

lf an amount (ge) of adsorbate is instantaneously adsorbed,

becomes:

1
q, =:ln(aat + e"qo)

d

(12)

Where glis the amount of BPA adsorbed on sludge at any time f; a and d are constants; a

is related to the initial velocity of the adsorption process. After integration and rearrangement

(using boundary conditions gt= 0 at f = 0 and 91 = et?tf = f), the Eq. (12) becomes:

( 1  1 )

plot of 1/q1 versus f,

using the following

(13)

after integration the Eq.(13)

(14)

Values obtained for the different equation parameters were summarized in Table 3 and Fig. 3

shows the plots of the different kinetic models. The best-fitting model was selected according to

regression correlation coefficient value, R2. Higher correlation coefficients were obtained for

pseudo-second-order (R' = 0.983) and Elovich (R2 = 0.989) kinetic models. However, Elovich
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equation fitted the data better than the pseudo-second equation. A very small amount ge of BPA

was instantaneously adsorbed when BPA was put in contact with sludge. The Elovich coefficient

measured Qs w?s 0.0013 mg g-1, while the total amount of BPA adsorbed on sludge at

equilibrium (q") was 0.1024 mg g-1. This indicates that Q6 represented 1.2 % of total amount on

BPA adsorbed onto sludge at equilibrium. Kinetic constant k2was 0.194 g mg-1min-1.

Determi nation of thermodynamic parameters

In order to calculate whether the adsorption process is spontaneous or not, thermodynamics

parameters including standard Gibbs free energy of adsorption (A"6G0), standard enthalpy of

adsorption (L"at4) and standard entropy change of adsorption(AroS0) have been considered.

LraGO was calculated using the following Eq. (15):

L*Go =-RTlnKD

Where R is the universal gas constant (8.314 J mol-r Kn), f is the temperature (oK), and Kp is the

specific adsorption coefficient (equilibrium distribution coefficient). Relation between L"6G0, Al4

and A,650 is expressed by Eq. (16):

(15)

(16 )LooGo = LoaHo -TLdSo

Eq. (16) can be written as:

lnKo =
ArSo L^Ho

(17)
RT

L"aff , AraSo were calculated from the slope and intercept, of the plot of In Kp versus 1/f

respectively.

The adsorption tests were conducted at different temperatures ranging from 293 K to 313 K. At

each temperature, the corresponding Ko at fixed initial concentration of BPA was calculated and

the corresponding Gibbs free energy change was deducted according to Eq. (15). The values of

thermodynamic parameters were summarized in Table 4. Gibbs free energy change was

negative at each temperature, indicating spontaneous nature of the adsorption process [33].
This result confirmed the instantaneous value of adsorbed BPA recorded above with Elovich

model. Gibbs free energy change (in absolute value) decreased when temperature increased,

indicating that adsorption was favorable at low temperatures, and the negative value of l,"atf (-

82.121kJ mol-1) showed that BPA adsorption onto sludge was exothermic. By comparison, an

enthalpy of -6.05 kJmol-1 was recorded by Zhao et al. [15]. Low Enthalpy value (L"olf < 200 kJ
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mol-1) indicated that during adsorption process, very low interactions between BPA and sludge

occurred, such as Van Der Waals attraction or electrostatic strengths.

Conclusions

Adsorption process is a helpful method to study the fate of BPA while treating wastewater

contaminated by such a pollutant using a biomass as sorbent. The results of this study

demonstrated that the sorption of BPA on the biomass is an important step for biodegradation

process. Langmuir and Freundlich isotherms described very well the process over the entire

BPA concentration range studied (0.45- 18.2mg BPAL-1). A low amount of BPA (go =

O.O013mg g-t) was instantaneously adsorbed while BPA was put in contact with sludge

according to Elovich kinetic model. The reaction rate constant for BPA removal was 0.194 g mg-1

min-1. The relatively low enthalpy value (L"alf < 2OO kJ mol-1) indicated that during adsorption

process, very low interactions occurred between BPA and sludge, such as Van Der Waals

attraction or electrostatic strengths. The practical wastewater containing BPA should be studied

in order to make the comparison with the results recorded while using single BPA solution.
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Table 2.

lsotherms Values

K,.C.
Q ^ = -

l+bC"
q, (mg g-t)

b (L mg-1)

Kz (L g-1)

RL

0.833

o.444

0.370

0 .1  10

0.990 <0.0001

Freundlich q, = krl'" kr.{mgt-t 'ng-1 . L1/n)

logk,

o.231

-0.637

1 .22

0.819

0.995 <0.0001

n

I
n
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Table 3.

Equations Parameters

Pseudo-first order
(Lagergren,1898)

*=k ' ( q ' - q ' )

q" {mo o-')

(  lmin- l)

0.109 0.926

0.032

Pseudo-second order
(Hoand McKay,1999) dQ,

dt
= kr(Q, -  q,) '

q" (mg g-t)

fr, (g mg-1 min-1)

0 j32

0.194

0.983

Elovich
(1ow,1960) - ae - ' ' a (g mg-t)

a (mg g-1min-t)

qo{mg g-t)

dq,

dt

24.98

0.0040

0.0013

0.989
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Table 4.

Temps (h)

ResidualBPA
concentration in
activated Sludge

(mg .L - t )

4-OH acetophenone
concentration in
activated sludge

(ms .L ' ' )

4-OH-benzoic acid
concentration in
activated sludge

(ms .L - ' )

0.0

0.5

1 . 0

2.0

4.O

6.0

8.0

1 2

1 8

24

48

1.158 r  0 .303

1.339 r 0.363

1 . 1 9 3  ! 0 . 2 1 1

0.29810.581

0.024 r 0.011

<0.003

<0.003

<0.003

<0.003

<0.003

<0.003

0.0034 10.002

0.0016 r 0.001

0.0025 r 0.002

0.0016 r 0.001

<0.0002

<o.00Q2

<0.0002

<0.0002

<0.0002

<0.0002

<0.0002

0.0095 r 0.006

0.0042 r 0.001

0.0049 * 0.003

0.0026 10.001

0.0023 r 0.001

0.00058 r 0.005

0.00026 r 0.000

0.0026 t 0.001

0.0032 r 0.001

0.0046 r 0.001

0.0046 t 0.001
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