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Sommaire

Les boues biologiques provenant du traitement des eaux usées d’une raffinerie de
pétrole peuvent étre utilisées comme source de nutriments et de microorganismes pour
améliorer le biotraitement d’un sable contaminé aux hydrocarbures (HAP, alcanes et
hydrocarbures pétroliers Cjg & Csp) . Cette étude a été effectuée a 1’échelle du laboratoire
a I’aide de microcosmes contenant 50 g de sol contaminé provenant de la sabliére Thouin.
Apreés 15 jours d’incubation a la température de la piece, une diminution plus importante
de la concentration des alcanes et des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) a
été observée dans les microcosmes ayant recu 0,7 % (p/p) de boues (93 % et 77 %,
respectivement) par rapport & ceux avec de 1’eau (22 % et 49 %, respectivement). La
minéralisation du '*C-phénanthréne et de 4C-hexadécane a été observée seulement dans
les microcosmes additionnés de boues biologiques. Pour déterminer si 1’azote des boues
est un facteur stimulant, celles-ci ont été remplacées par de 1'urée ou du nitrate
d’ammonium. Dans ces microcosmes, une diminution semblable a celle obtenue dans les
microcosmes avec boues a été observée pour les HAP mais non pour les alcanes. L’azote
contenu dans les boues jouerait un réle majeur dans la dégradation des HAP mais non
pour les alcanes. La stérilisation des boues a montré ’'importante de la microflore de
celles-ci dans la dégradation des alcanes et avait un r6le mineur dans la dégradation des
HAP. Les comptes totaux de bactéries effectués sur le sol et les boues biologiques ont
montré que la microflore est plus importante au niveau des boues que dans le sol. Par
contre, le sol posséde une plus forte concentration de bactéries dégradant les HAP, tandis
que la microflore des boues était plus spécialisée dans la dégradation des alcanes. Ces
recherches confirment que la valorisation des boues biologiques est possible dans la
perspective d’une éventuelle amélioration du biotraitement de sols contaminés aux

hydrocarbures.



INTRODUCTION



La recrudescence de la contamination de I’environnement par les produits
organiques est principalement due & une augmentation de leur fabrication et leur
utilisation par les industries. De plus, la diversité, le nombre et la complexité de ces
composés ne cessent de s’accroitre. La contamination des sols par ces produits chimiques
récalcitrants occasionne une détérioration de notre environnement. Pour le protéger et
préserver la santé humaine, le Ministére de I’Environnement et de la Faune du Québec
(MEF) ainsi que 1’«Environmental Protection Agency» des Etats-Unis ont émis des
normes concernant la concentration de plusieurs contaminants retrouvés au niveau des
sols. Ces polluants peuvent étre introduits dans I’environnement par des sources

 humaines ou des sources naturelles.

Les hydrocarbures sont parmi les contaminants les plus fréquemment retrouvés au
niveau des sols (Anonyme, 1988). Parmi les différentes composantes des hydrocarbures,
les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont particuliérement préoccupants.
A cause de leur hydrophobicité, ces composés ont tendance a s’associer aux sédiments et
a persister dans I’environnement (Leahy et Colwell, 1990; Cerniglia, 1984). Les HAP
possédant plusieurs cycles aromatiques sont les plus inquiétants, compte tenu de leur
génotoxicité qui peut provoquer des dommages chromosomiques et des échanges entre
chromosomes d’ADN sceurs (Cerniglia, 1984). Ce phénoméne s’accroit avec

I’augmentation du nombre de cycles aromatiques.

Le MEF, en 1991, répertoriait 346 sites d’élimination de déchets dangereux au
Québec (Samson 1994a et b). En 1993, le nombre de terrains contaminés se situait a 800.
Plus précisément, la contamination des sols par les hydrocarbures serait en partie due aux
fuites du tiers des 50 000 réservoirs d’essence enfouis (Samson 1994a et b). En 1997, 112
sites excéderaient le crittre B du MEF (concentration supérieure 0,1 ppm) en ce qui a
concerne la contamination par les HAP (Anonyme, 1997). Ce genre de fuite serait aussi
responsables de la contamination des sols par les hydrocarbures aux Etats-Unis. Il est

estimé que plus de 10% des 3,5 millions de réservoirs de pétrole ont des problémes



d’étanchéité. Des €études ont démontré que ces fuites avaient occasionné aux alentours de

300 000 accidents de contamination de sols (Zhou et Crawford, 1995).

Une autre cause de contamination est I’enfouissement de déchets industriels.
Parmi ceux-ci, il y a les boues d’épuration des eaux usées, qui contiennent une grande
variété de composés organiques, polluants ou non, & des concentrations diverses.
Approximativement 1 et 7 millions de tonnes de ces boues sont produites par an
respectivement au Royaume Unis et aux Etats-Unis (Beck et al., 1996). Les principaux
moyens pour se débarrasser de ces déchets sont I’incinération, 1’enfouissement et le
déversement au large des cbtes (Brown et al., 1985). Plusieurs pays, comme les Etats-
Unis, la France, le Danemark et la Suisse recyclent un faible pourcentage de leur
production, en les étendant sur des terres agricoles. Malgré le fait que la concentration de
certains composés organiques dans ces sols peut étre augmentée, selon la fréquence des
applications (Vecchioli et al., 1997), les terres peuvent en retirer certains bénéfices (Beck
et al., 1996). Par exemple, les qualités physico-chimiques et biologiques peuvent étre

améliorées.

Une des techniques de décontamination économique et avantageuse de ces sols est
le biotraitement. Celle-ci consiste en 1’élimination de polluants de 1’écosystéme par
I’utilisation de microorganismes qui transforment ou utilisent les composés chimiques
comme source de carbone et d’énergie. Plus précisément, les microorganismes indigénes
sont stimulés & dégrader les produits xénobiotiques ou bien des microorganismes déja
adaptés a la dégradation de ces composés sont introduits dans le sol. De nombreux
microorganismes sont reconnus comme ayant cette capacité de dégradation (Young et
Cerniglia, 1995). L’avantage de ce procédé est d’éliminer des contaminants, soit en les

transformant en composés moins toxiques, soit en les minéralisant complétement.



Le désavantage des traitements biologiques réside dans le fait que ceux-ci
éliminent surtout les composés organiques de poids moléculaire peu élevé. De récentes
recherches ont montré que Pseudomonas ﬂz)orescens et P. putida sont capables d’utiliser
le chrysene et d’autres HAP & quatre noyaux aromatiques comme seule source de carbone
et d’énergie (Caldini et al., 1995). De plus, Mycobacterium sp. posséde la capacité de
minéraliser le fluoréne (3 cycles), le naphthaléne (2 cycles) et le pyréne (4 cycles) en
cultures pures (Kelley et Cerniglia, 1991; Kelley et al., 1990; Heitkamp et al., 1988a et b)

et le fluoréne et le pyréne contenus dans des sédiments (Kelley et Cerniglia, 1991).

Des travaux antérieurs effectués dans notre laboratoire ont démontré que 1’ajout
de boues biologiques a permis d’augmenter la dégradation de certains HAP du sol de la
sabliére Thouin. Ces boues avant filtre-presse provenaient d’une usine de traitement
d’eaux usées d’une raffinerie de pétrole. En absence de boues biologiques, la dégradation
des HAP ne dépassait pas les 10 %, tandis que 1’enlévement a été de I’ordre de 50 % en

présence de boues, aprés une période de 30 jours d’incubation (Bisaillon et al., 1998).

Dans ce projet, nous avons étudié 1’effet de I’ajout d’une source d’azote et d’une
biaugmentation sur la dégradation des hydrocarbures contenus dans un sol. L’originalité
de ce traitement provient du fait que 1’on ajoute un déchet industriel, boues biologiques,
pour décontaminer un sol. Les boues sont plut6t appliquées a des terres agricoles. Les
travaux de recherche présentés dans le présent ouvrage ont pour objectif principal de
déterminer si 1’azote et les microorganismes des boues biologiques sont les €léments

importants dans I’accélération de la dégradation des hydrocarbures contaminant un sol.

Le sol de la sabliére Thouin contaminé aux hydrocarbures a été choisi pour
évaluer ’efficacité du biotraitement. L’étude a été effectuée a 1’échelle du laboratoire a
’aide de cultures en microcosmes consistés d’une phase solide (sable) qui était sursaturée

par une phase liquide (eau ou boues biologiques). Contrairement aux boues, le sol est



déficient en azote. Une autre composante majeure des boues biologiques est la présence
de microorganismes pré-adaptés & la dégradation des hydrocarbures puisqu’ils sont les

principaux acteurs lors de la décontamination des eaux usées de la raffinerie de pétrole.

Un autre objectif est d’évaluer les diverses populations bactériennes des boues
biologiques et du sol ainsi que les populations capables de dégrader le phénanthréne et
I’hexadécane, qui sont de bons modéles de polluants & étudier. Un suivi des différentes
populations bactériennes dans les microcosmes en présence ou non de boues, en fonction

du temps, sera effectué grace a des analyses sur milieux de culture et & 1’aide du PCR.

Des comparaisons seront effectuées avec un sol irradié afin de mieux comprendre
le r6le de la microflore indigéne du sol. Un sable plus contaminé et un sol plus organique,
contaminé au créosote, seront utilisés pour déterminer si le traitement peut étre aussi
efficace dans ces conditions. Des analyses des hydrocarbures pétroliers Cjp a Cso seront

effectuées pour déterminer ’efficacité du biotraitement sur ces polluants.

Finalement, le dernier objectif est de montrer que le biotraitement avec les boues
biologiques permet la dégradation compléte des composés toxiques. Pour ce faire, du
phénanthréne et de ’hexadécane radioactifs sont utilisés pour évaluer leur minéralisation.
Le contaminant peut étre dégradé en CO; et H ;0 en conditions aérobies et en CH, et

CO;, en conditions anaérobies.



REVUE DE LITTERATURE



1. LES SOLS CONTAMINES
1.1 Généralités

Le nombre, la diversité et la complexité des composés xénobiotiques produits de
nos jours sont préoccupants. La forte utilisation' de ces substances par les industries
entraine une détérioration de 1’écosystéme et de la santé publique car elles sont toxiques
et ont tendance a s’accumuler dans I’environnement. L’omniprésence de ces composés a
des conséquences graves sur tous les aspects de notre vie (Young et Cerniglia, 1995). De
I’ensemble des 100 000 produits chimiques synthétisés commercialement, ’impact sur
I’environnement et la santé humaine de seulement une centaine de ces composés est
disponible. (Young et Cerniglia, 1995). La prise de conscience des problémes engendrés
par cette contamination de I’environnement a permis de faire progresser les procédés de

restauration des sites pollués.

Les principales d’activités industrielles contribuant & cette pollution sont les
secteurs de la pétrochimie, des plastiques, des pesticides, des peintures, des pates et
papiers. L’intensification des activités humaines ne fait qu’accroitre le probléme. Plus
d’une dizaine de milliers de composés chimiques ont été répertoriés sur divers sites
pollués (Englande et Guarino, 1992). Parmi ceux-ci, des hydrocarbures, des composés
phénolés, des métaux lourds, des pesticides, des hydrocarbures monocycliques volatils, et
des hydrocarbures chlorés sont retrouvés (Samson, 1994a). La concentration de ces
molécules dans I’environnement des pays industrialisés s’est accrue durant les derniéres
années a cause de I’augmentation des activités industrielles et de la population (Beck et
al. 1996).

1.2 Importance de la contamination

Le groupe d’étude et de restauration des sols contaminés cataloguait, en mai 1993,
800 sites contaminés au Québec (Samson, 1994a). En 1994, le Ministére des Ressources
Naturelles considérait que sur les 50 000 réservoirs enfouis au Québec 35 %, de ceux-ci

laissaient s’écouler des hydrocarbures en raison de la corrosion. Des réglements au



niveau des produits pétroliers ont été adoptés pour prévenir I’étendue de cette
contamination des sols. En 2001, tous les réservoirs souterrains en acier non protégés
devront étre changés. (Samson, 1994a). Le MEF a répertorié, en mai 1996, les sols
contaminés retrouvés au Québec. Il y a présentement dans cette banque 1 870 sites
contaminés, dont 112 par des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) excédant
le critére B, qui correspond a un seuil a partir duquel des analyses plus approfondies sont
nécessaires. En 1993, le « U.S Environmental Protection Agency » (EPA) a estimé que
1,5 millions de réservoirs laissaient fuir des hydrocarbures aux Etats-Unis seulement. Sur
approximativement 40 % de ces sites la contamination avait déja atteint les sources d’eau.
Entre 1,7 et 8,8 millions de tonnes métriques de pétrole sont annuellement déversées dans
I’environnement par I’action humaine aux Etats-Unis (Leahy et Colwell, 1990), ce qui a
pour conséquence d’accroitre le potentiel de contamination de I’eau potable (Conrad et
al., 1997). Le nombre de sites contaminés est estimé 4 100 000 au Canada (Calder et al.,
1997). 11 en cofiterait plus de 20 milliards de dollars pour décontaminer ces sites. Environ

15 % de ces contaminations seraient causées par les industries pétroliéres.

2. LES HYDROCARBURES

2.1 Composition

Les hydrocarbures pétroliers comprennent plusieurs groupes de composés
organiques dont un grand nombre persiste dans 1’environnement. La complexité des
hydrocarbures est dérivée du grand éventail de la taille moléculaire de ces composantes
pouvant aller du simple méthane jusqu’au plus complexe des aromatiques polycycliques.
En plus de leur taille, les hydrocarbures présentent une variété de structure moléculaire
sous forme saturée ou non saturée, soit des chaines linéaires ou ramifiées, soit des cycles
simples ou combinés (Young et Cerniglia, 1995). Les hydrocarbures peuvent étre
classifiés en quatre groupes comprenant les aromatiques comme le phénanthréne, les
aliphatiques (alcanes) comme ’hexadécane, les résines et les qui contiennent diverses
fonctionnalités comme des acides gras, des amides, des acides carboxyliques, des
pyridines et des sulfoxides (Leahy et Colwell, 1990). Cette revue de littérature

s’intéressera seulement aux hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et aux



alcanes, car notre étude a porté sur le suivi de la dégradation de ces composés dans un sol

contaminé par des résidus de pétrole.

2.2 Les hydrocarbures aromatiques
2.2.1 Structure chimique et propriétés

Les HAP sont des composés organiques comprenant deux a plusieurs noyaux
aromatiques. De fagon générale, les HAP contiennent de I’hydrogéne et du carboﬂe, mais
occasionnellement un atome de carbone peut-étre substitué par de 1’azote ou du soufre.
Certains HAP peuvent méme avoir des substituants alkylés ou azotés. De plus, les
noyaux aromatiques peuvent étre positionnés de fagon linéaire comme le naphtaléne, en
amas (pyréne) et en angle comme le benzo[a]anthracéne. Finalement, le nombre de cycles
permet de les classer en deux sous-groupes: les HAP légers (trois cycles et moins)
comme ’anthracéne et les HAP lourds (quatre cycles et plus) comme le pyréne (Figure 1)
(Cerniglia, 1984).

Les HAP sont des composés hydrophobes. En général, plus le nombre de cycles
augmente, moins les HAP sont solubles dans I’eau (Cerniglia, 1992). Ils ont donc
tendance & s’adsorber rapidement & la matiére organique du sol, en créant des liens
hydrophobes non covalents. Cela entraine leur persistance puisqu’ils sont alors moins
disponibles pour les microorganismes et en I’occurrence moins biodégradables. De plus,
23-28 % de ces composés dans le sol ne sont pas disponibles pour les bactéries aérobies

indigénes a cause d’une migration lente dans les profondeurs du sol (Beck et al., 1996).

Les HAP légers, comme le naphtaléne, sont connus comme possédant une demi-
vie assez courte, contrairement aux HAP de haut poids moléculaire, comme le
benzo[a]pyréne, qui sont considérés comme étant extrémement récalcitrants et qui

peuvent persister dans le sol pendant plusieurs années. Les microorganismes attaquent



1] S
N
00

i \“_/

Naphthaléene
31, 7%
2)

3

&

o

G Acenaphthéne

S 3. 9%

o

3)

OO0
NN
Anthracéne

0,07*

Phénanthrene
1,3*

Figure 1:

citrance

Ré

. O
o

Fluoranthéne
0,26*

see]

Benz[ajanthracene
0,002*

Benz[a]pyrene
0,003*

Structure moléculaire de certains HAP et leur solubilité (mgy/L)

(*)et leur récalcitrance (Cermiglia, 1993).



11

plus difficilement les composés de quatre a cinq cycles a cause de leur faible degré de
solubilité (Grosser et al.,1991). Par conséquent, le nombre de cycles aromatiques et le
poids moléculaire sont inversement proportionnels a la vitesse de dégradation des HAP.
Le devenir des HAP dans I’environnement comprend la volatilisation, la photo-
oxydation, I’oxydation chimique, la bioaccumulation, 1’adsorption aux particules du sol et

la transformation ou la dégradation de ceux-ci par des microorganismes.

2.2.2 Les sources

Les HAP sont des contaminants organiques formés par des processus
pétrogéniques et pyrogéniques, conduisant entre autre a la production de pétrole brut, et
par la suite peuvent étre introduits de fagon naturelle lors de suintements d’huile et de
fuites d’huile (Mueller et al., 1990; Mahaffey et al., 1988; Cerniglia, 1984). Les divers
arrangements moléculaires connus de ces composés sont produits par 1’altération de la
matiere organique a des températures €levées qui peuvent étre causées par des feux de

forét et de buissons.

Par contre, les HAP peuvent aussi étre introduits dans I’environnement par
diverses activités humaines telles que les procédés industriels et la cuisson ou la fumaison
de la nourriture. Les voies de contamination par les HAP sont multiples : les retombées
atmosphériques, les fuites industrielles, des déversements accidentels durant le transport,
|’utilisation et I’entreposage de produits pétroliers. Plus particuliérement, les effluents
industriels, I’incinération des déchets et du charbon et les dérivés des produits pétroliers
libérent de tres fortes concentrations de HAP dans I’environnement. Pour une liste plus
compléte des sources de pollution par les HAP voir le Tableau 1 (Cerniglia, 1993; Wilson
et Jones, 1993; Cerniglia, 1992; Leahy et Colwell, 1990).
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Tableau 1 : Liste des activités industrielles associées a la production, la
transformation, I’utilisation et 1’entreposage de matériaux contenant des HAP (Cerniglia,
1992).

- Laliquéfaction et gazéification de carburant fossile

- La cokéfaction du charbon

- La production et I’utilisation de I’asphalte

- Ladistillation et le raffinement du pétrole brut

- La production et I’utilisation de noir de carbone

- Les procédés de traitement du bois.

- Les préservatifs pour le bois

- L’entreposage, le transport, les transformations, I’utilisation du mazout
et de I’essence.

- Les déversements de déchets

- Les feux ouverts

- L’incinération

- Le fractionnement catalytique

- La production et I’utilisation du goudron et de la braie de goudron
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2.2.3 Biodégradation

La biodégradation des HAP de I’environnement dépend de leurs propriétés
physique et chimique, de leur concentration et leur vitesse de diffusion dans le sol et ’eau
et leur disponibilité pour les microorganismes. Mais les facteurs environnementaux,
comme le type de sol, la disponibilité de I’oxygéne et de I’eau, la présence de nutriments,
’activité microbienne, le pH, la température etc. (voir la section 6) sont aussi impliqués

(Young et Cerniglia, 1995).

Les HAP sont plus difficilement dégradés que les alcanes vu la stabilité chimique
de leur structure cyclique. Par contre, de nombreux microorganismes sont connus comme
ayant la capacit¢é a dégrader les HAP de faibles poids moléculaires comme le
naphthaléne, le phénanthréne et 1’anthracéne. On retrouve entre autre Mycobacterium sp.,
Nocardia sp., Pseudomonas acidovorans, Pseudomonas fluorescens, Pseudomonas
putida et Oscillatoria sp. qui peuvent dégrader le naphthaléne. Beijerinckia sp. peut
utiliser 1’acénaphthaléne, 1’anthracéne et le phénanthréne. Flavobacterium sp. peut
dégrader le phénanthréne comme peuvent le faire Mycobacterium sp., Pseudomonas
putida, Streptomyces flavovirens et Agmenellum quadruplicatum (Young et Cerniglia,
1995). Nos connaissances sont restreintes au niveau du potentiel de dégradation des. HAP
lourds comme le chryséne et le benzo[a]pyréne. Beijerinckia sp. peut utiliser le
benzo[a]anthracéne et le benzo[a]pyréne. La dégradation du pyréne et du benzo[a]pyréne

se fait par Mycobacterium sp. et Selenastrum capricornutum, respectivement.

2.2.4 Toxicité

La présence des HAP dans I’environnement est trés inquiétante en raison de leur
potentiel toxique, mutagéne et cancérigéne. Ce sont principalement les HAP de quatre
cycles et plus qui peuvent avoir des effets néfastes sur ’environnement et la santé
humaine. De nombreuses études ont démontré que le contact de ’homme avec les HAP,
serait un facteur important dans le développement de certains cancers (Santodonato,
1997; Guengerich, 1993; Hall et Grover, 1990; Mahaffey et al., 1988; Kadlubar et
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Hammons, 1987). Des indications claires que les HAP peuvent s’accumuler dans la
chaine alimentaire ont amené I’ Agence de protection de 1’environnement des Etats-Unis
(Beck et al., 1996) et le gouvernement du Québec (Anonyme, 1988) a reconnaitre 16
HAP comme étant des polluants prioritaires a surveiller dans les écosystémes aquatiques

et terrestres.

2.3 Les alcanes
2.3.1 Propriétés

Les hydrocarbures de la fraction saturée, composés qui ne posseédent pas de
double liaisons entre les atomes de carbones, comprennent les n-alcanes, les alcanes
branchés et les cycloalcanes (Atlas, 1981). Les n-alcanes sont constitués d’une longue
chaine de carbone pouvant aller jusqu’a plus de 40 atomes. De maniére plus précise, la
formule générale des alcanes saturés est C,Hanso, Les cycloalcanes sont des alcanes dont
un lien est formé entre les deux atomes de carbones de I’extrémité de la chaine. Les
alcanes possédent un point d’ébulition qui tend & s’accroitre avec le nombre de carbone
présent dans la molécule. Par exemple, a la température de la piéce les alcanes de Cy 4 C4
sont sous forme de gaz, les Cs a Cy7 sont liquides et les Cy3 et plus sont solides (Hart et
Conia, 1991).

2.3.2 Les sources

La possibilité de retrouver des microorganismes pouvant dégrader les alcanes
dépend de la disponibilité de ces composés dans la nature (van Beilen et al., 1994). De
grandes quantités d’alcanes sont produites & partir de matiéres organiques qui se sont
accumulées avec le temps (van Beilen et al., 1994). Une autre source d’accumulation
d’hydrocarbures sont les plantes qui produisent de I’éthyléne et de longues chaines
d’alcanes (Taylor et Calvin, 1987). Le méme phénoméne est aussi rencontré chez certains
microorganismes qui ont la capacité de produire du méthane, de 1’éthyléne ainsi que

probablement des alcanes (Bird et Lynch, 1974).
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2.3.3 Biodégradation

La littérature = dénombre plusieurs exemples de microorganismes
environnementaux, en laboratoire ou sur le terrain, qui dégradent les alcanes (Oudot et
al., 1989; Kennicutt et al., 1988). En général les alcanes sont plus rapidement dégradés
par voie biologique que les autres composés du pétrole. Par contre, les alcanes ramifiés
sont plus lentement dégradés en raison de leur structure moléculaire qui géne I’action des

enzymes responsable de la dégradation (De Jonge et al., 1997).

Le nombre d’atomes de carbones formant la chaine linéaire des alcanes est un
facteur trés important qui affecte la vitesse d’oxydation et de métabolisation de ces
composés. Les alcanes comprenant entre 10 et 18 carbones sont dégradés trés rapidement,
et supportent la croissance de plusieurs microorganismes. La dégradation des alcanes
s’effectue lorsque ceux-ci sont solubilisés. Ce qui explique que l’on observe une
réduction de la vitesse d’oxydation des alcanes a chaine plus longue due a leur plus faible
disponibilité pour les microorganismes. Méme si la concentration des alcanes en général
diminue, la concentration de ceux possédant une longue chaine persiste. Ceci refléte bien
la littérature car il est mentionné que plus la chaine augmente plus la vitesse de
dégradation diminue. Un phénoméne important a noter, a I’inverse des HAP : plus la
chaine de carbone diminue, plus les alcanes sont solubles conséquemment toxiques
(Inoue et Horikoshi, 1991; Laane et al.,1987). Les microorganismes sont quand méme
capables de les utiliser comme source de carbone, par exemple Pseudomonas oleovorans
dégrade 1’hexadécane (Baptist et al., 1963). Haines et Alexander (1974) font mention de

microorganismes pouvant dégrader des alcanes de 44 carbones.

3. LES NORMES DU GOUVERNEMENT DU QUEBEC

3.1 Les contaminants cibles
Le MEF a établi des normes, en ce qui concerne la contamination des sols par des
produits chimiques, pour réglementer leur utilisation afin de protéger la population. Ces

normes visent les métaux lourds, les pesticides, les hydrocarbures pétroliers (Cyo a Csp),
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les polluants minéraux, les hydrocarbures chlorés, les HAP, les composés phénolés et les
composés aromatiques monocycliques volatils. Il est important de mentionner que méme
si les alcanes se retrouvent dans la majorité des sites contaminés aux hydrocarbures,
aucune norme les conceme directement. Les alcanes font partie du groupe des
hydrocarbures pétroliers Cjp & Csp, qui est un paramétre pour évaluer la contamination
d’un site par les hydrocarbures. Ceci pourrait expliquer que 1’on ne mentionne jamais
’ampleur de leur pollution. Les différents polluants contrdlés par ces normes peuvent étre

soit analysés de fagon individuelle, soit de fagon globale.

3.2 Les critéres indicatifs

Les normes du MEF sont en réalité des critéres indicatifs. Les critéres indicatifs
de contamination sont divisés en trois valeurs seuils représentées par les lettres A, B et C.
De plus le MEF a établi trois plages d’intervention qui sont les plages A-B, B-C et >C.
Les HAP seront pris comme exemple pour exprimer ces différents critéres (Tableau 2).
Les concentrations retrouvées au niveau du seuil A sont les plus faibles et elles ne
permettent qu’une contamination inférieure & 0,1 ppm. Tandis que les sols contaminés
avec une concentration de 10 ppm de chryséne, de 50 ppm de phénanthréne ou de 100

ppm de pyréne, par exemple, sont considérés comme étant situés au niveau du seuil C.

En ce qui concerne la plage A-B, les concentrations de polluants retrouvés sur ces
sites sont relativement faibles et permettent la construction résidentielle puisque des
travaux de décontamination ne sont pas nécessaires. Par contre, les concentrations au
niveau de la plage B-C sont plus €levées. Cependant, ces sites ne subiront des travaux de
décontamination que si la nappe phréatique a des possibilités d’étre affectée. Ces sites
pourront étre utilisés pour des constructions industrielles et commerciales. Finalement, la
plage >C nécessite obligatoirement une décontamination du site avant toute construction

car de plus fortes concentrations de polluants sont présentes.
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Tableau2 :  Criteres indicatifs de la contamination des sols pour les HAP (Anonyme,

1988).
HAP Concentration
mg/kg de matiére séche
A B C

Chryséne <0,1 1 10
Benzo(a)anthracéne <0,1 1 10
Dibenzo(a,h)anthracéne <0,1 1 10
3-méthylcholanthréne <0,1 1 10
Benzo(b,j,k)fluoranthéne <0,1 1 10
Benzo(g,h,i)péryléne <0,1 1 10
Benzo(c)phénanthréne <0,1 1 10
Benzo(a)pyréne <0,1 1 10
Dibenzo(a,h)pyréne <0,1 1 10
Dibenzo(a,i)pyréne <0,1 1 10
Dibenzo(a,l)pyréne <0,1 1 10
Indéno(1,2,3,¢,d)pyréne <0,1 1 10
Naphtaléne <0,1 5 50
Phénanthréne <0,1 5 50
Acénaphténe <0,1 10 100
Acénaphtyléne <0,1 10 100
Anthracéne <0,1 10 100
Fluoranthéne <0,1 10 100
Fluoréne 0,1 10 100
Pyréne <0,1 10 100

Sommation des HAP 1 20 200




18

4. VOIES DE DEGRADATION

4.1 Hydrocarbures aromatiques polycycliques

Les connaissances sur la dégradation des HAP légers sont beaucoup plus
complétes que celles sur la dégradation des HAP lourds. Trois voies métaboliques en
conditions aérobies de dégradation des HAP sont connues et peuvent étre effectuées soit
par les eucaryotes, soit par les procaryotes (Figure 2) (Cerniglia, 1984). Certains
microorganismes, comme les champignons, détoxifient les HAP par co-métabolisme,
tandis que les bactéries et les champignons ligninolytiques ou non ligninolytiques
oxydent les HAP en ouvrant les anneaux aromatiques et en les utilisant comme source de

carbone.

Chez les bactéries, 1’incorporation d’une molécule d’oxygéne est toujours
impliquée lors de I’hydroxylation des HAP. La premiére étape de la voie métabolique est
effectuée grace a une dioxygénase. Cette enzyme incorpore deux atomes d’oxygene au
niveau du noyau aromatique pour former un cis-dihydrodiol (Gibson et al., 1990). Par la
suite, la déshydrogénase permet la réaromatisation du benzéne pour ainsi produire des
intermédiaires dihydroxylés comme le catéchol. Puis la voie se sépare en deux ce qui
implique des dioxygénases plus spécifiques (Gibson et Subramanian, 1984). La premicre
voie effectue une fission du cycle en position ortho et la seconde en position méta. De
’acide cis-cis muconique et 2-hydroxymuconique semi-aldéhyde seront respectivement
formés. Ces composés seront par la suite oxydés de fagon similaire a la voie de
dégradation des hydrocarbures aliphatiques jusqu’a leur dégradation compléte (Cerniglia,
1993). Les mémes étapes décrites précédemment se produiront pour ouvrir les autres

cycles du composé aromatique.

Les deux autres voies sont effectuées par des champignons ligninolytiques et non
ligninolytiques. Cunninghamella elegans est un exemple du type de champignon non
ligninolytique qui utilise le cytochrome P-450 monooxygénase. Cette enzyme permet

’incorporation au niveau du cycle aromatique d’un seul atome d’oxygéne & la fois. Un
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maximum de deux atomes d’oxygeéne sera incorporé. L’intermédiaire formé peut subir
une transformation métabolique par une époxyde hydrolase pour produire un trans-
dihydrodiol. Mais il peut aussi subir un réarrangement non enzymatique pour produire du
phénol qui pourra étre par la suite conjugué avec du sulfate, du glucose ou de !’acide
gluconique (Cerniglia, 1993). Les champignons qui utilisent cette voie de dégradation ne
peuvent, généralement, que rendre les composés moins toxiques par co-métabolisme et
non les utiliser comme seule source de carbone. L’autre voie, utilisée . par les
champignons, oxyde les HAP par une lignine peroxydase qui peut effectuer son action a

des positions différentes.

Au niveau des bactéries, plusieurs recherches ont été effectuées sur la voie
métabolique de dégradation du naphtaléne, un HAP a deux cycles (Figure 3). Plusieurs
souches microbiennes métabolisent le naphtaléne tel que Pseudomonas spp. (Eaton et
Chapman, 1992; Utkin, 1990), Acinetobacter calcoaceticus (Ryu et al., 1989),
Mycobacterium sp. (Kelley et al., 1990; Heitkamp et al., 1988a et b) et Rhodococcus sp.
(Grund et al., 1992; Walter et al., 1991). 1l existe maintenant des données sur les voies de
dégradation des HAP de plus de deux cycles ainsi que sur les microorganismes
impliqués. Celles-ci incluent les HAP a trois cycles (anthracéne, phénanthréne et
fluoranthéne) (Figure 4) (Menn et al., 1993; Walter et al., 1991; Weissenfels et al.,
1991,1990; Mueller et al., 1990; Sutherland et al., 1990) , & quatre cycles (pyréne et
benzo[a]anthracéne) (Boldrin et al., 1993; Cerniglia 1992; Mahaffey et al., 1988) et a
cing cycles (acénaphtaléne et benzo[a]pyréne) (Komatsu et al., 1993; Warshawsky et al.,
1990). Tous ces différents composés semblent subir les transformations mentionnées

préalablement lors de la dégradation par les bactéries via le salicylate.

D’un point de vue moléculaire, les génes impliqués dans la dégradation du
naphtaléne sont de fagon générale localisés sur un plasmide transmissible, ADN extra-
chromosomique, comme le sont aussi les génes pour le toluéne, le biphényle et le
phénanthréne (Yen et Serdar, 1988; Cerniglia, 1984 ; Yen et Gunsalus, 1982). Le
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plasmide NAH7 posséde deux opérons impliqués dans le métabolisme du naphtaléne
(Figure 5). Le premier, I’opéron nah, code pour les enzymes responsables de la voie
métabolique supérieure. Cet opéron comprend les geénes nah A, B, F, C, E et D. Tandis
que I’opéron sal code pour les enzymes de la voie métabolique inférieure. Cet opéron
comprend les génes nah G, H, I, N, L, J et K. Les génes N et L sont des génes régulateurs
(Schell, 1986). Plus précisément, 1’opéron nah est impliqué dans le métabolisme du
naphtaléne jusqu’au catéchol. Certaines souches de Pseudomonas spp. isolées de
I’environnement ont démontré leur aptitude a dégrader les alcanes (C5-C12) et le
naphtaléne. Ces souches possédent deux plasmides sur lesquels se trouvent les génes
responsables de la voie de dégrgdation soit du naphtaléne, soit des alcanes (Whyte et al.,
1997).

Divers groupes de champignons ligninolytiques ou non ligninolytiques peuvent
oxyder les HAP. Contrairement aux bactéries, les enzymes des champignons ne sont pas
spécifiques. Cunninghamella elegans a démontré des capacités a métaboliser des HAP
tels que le phénanthréne et le benzo[a]pyreéne (Cerniglia et al., 1992; Pothuluri et al.,
1992a et 1992b; Sutherland, 1992). En ce qui concerne les voies de dégradation, elles
sont peu connues. De plus en plus de champignons sont isolés pour leur capacité a
métaboliser des HAP de deux a cing cycles et beaucoup d’informations sont accumulées

sur les intermédiaires de dégradation. (Young et Cerniglia, 1995).

4.2 Alcanes

Les voies métaboliques utilisées par les microorganismes pour dégrader les
alcanes sont similaires entre elles. Tout dépend de la position d’initiation de la
dégradation (De Jonge et al., 1997). La disponibilité¢ des alcanes (C16-C20) a de fortes
concentrations est contrdlée par le transfert de ces composés d’une phase non aqueuse a
une phase aqueuse du sol (De Jonge et al, 1997). Par contre, a de plus faibles
concentrations, la diffusion et la désorption seraient les facteurs qui limitent la

dégradation (De Jonge et al., 1997).
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Figure 5: Organisation et régulation des génes cataboliques du naphthaléne (Young et Cemiglia, 1995).
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La dégradation des alcanes peut étre effectuée selon trois voies métaboliques
(Figure 6). Ces voies d’oxydation sont effectuées par le systéme d’hydrolase d’alcanes,
qui est constitué de trois composantes : une hydrolase et deux protéines solubles (une
rubrédoxine et une réductase rubrédoxine) (van Beilen et al., 1994). La premiere voie est
I’oxydation monoterminale qui attaque 1’alcane a I’une des extrémités (Maeng Ho et al.,
1996; Atlas, 1981). Cette voie est principalement effectuée par la souche de
Pseudomonas spp. (May et Katoposis, 1990). Une premiére attaque se produira pour
former un alcool. Cette molécule sera par la suite transformée en un aldéhyde et un acide
monocarboxylique. Puis, ’acide carboxylique sera B-oxydé pour former un acide gras
plus court de deux carbones, de 1’acétyle coenzyme A, et dans certains cas du dioxyde de
carbone. King et Perry (1975) et Atlas et Bartha (1973) ont observé 1’accumulation de ces
composés lors de la dégradation des hydrocarbures. Certains acides gras produits sont

reconnus comme étant toxiques (King et Perry, 1975; Atlas et Bartha, 1973).

La seconde est la voie de I’oxydation biterminale qui attaque les alcanes en
hydroxylant les groupements méthyles aux deux extrémités a la fois. Cette voie est
retrouvée au niveau de diverses souches bactériennes et de champignons (Rehm et Reiff,
1981). Finalement, la derniére est la voie de I’oxydation subterminale qui est

principalement représentée par la souche Nocardia spp (Markovetk, 1981). Cette voie
' passe par la formation d’un alcool secondaire et ensuite d’une cétone. Mais celle-ci n’est
pas la voie métabolique principale employée par les microorganismes dégradant les

alcanes.

La voie de dégradation biterminale est utilisée dans le cas des alcanes hautement
ramifiés, comme le pristane. Dans ce cas-ci, il y a formation de I’acide dicarboxylique
comme intermédiaire majeur (Pirnik, 1977). Pour leur part, les alcanes ramifiés avec un
groupement méthyle et les cyclohexanes font partie des composantes des hydrocarbures
qui sont résistantes a la dégradation. L’hopane, qui est un cyclohexane, est un des

composés le plus persistant lors de déversement de pétrole (Atlas et al, 1981). La



Figure 6 : Les trois voies de dégradation des alcanes (Maeng Ho ef al, 1996).

1- La voie d’oxydation monoterminale :
RCH; —» RCH,OH —» RCHO —» RCOOH
2- La voie d’oxydation biterminale :

H;CRCH; —»H;CRCH,OH —» HOCH;RCH,OH
HOOCRCOOH

3- La voie d’oxydation subterminale :

RCH,CH; —» RCH(OH)CH; —» RC(O)CH;
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voie de dégradation implique une oxydation qui sera suivie par 1’ouverture du cycle. 1l
est reconnu que les cyclohexanes substitués sont plus facilement dégradés que ceux qui

ne le sont pas (Pirnik et al., 1974).

Plusieurs Pseudomonas ont démontré leur capacité a utiliser des alcanes comme
seule source de carbone et d’énergie. Les génes et les enzymes impliqués dans la
dégradation des alcanes ont été étudiés au niveau de Pseudomonas oleovorans qui oxyde
les n-alcanes de C5 a C12. Il semblerait que deux régions de genes localisées sur le
plasmide transmissible OCT seraient impliquées dans le métabolisme des alcanes. Ces
deux régions correspondent aux génes alk B, F, G, H,J, K et L et alk S et T qui codent les
protéines nécessaires pour la conversion des alcanes en leurs dérivés acyl-CoA. Ces
composés peuvent par la suite entrer dans le cycle de la B-oxydation et étre utilisés

comme source de carbone et d’énergie (van Beilen et al., 1994).

5. TRAITEMENTS BIOLOGIQUES DE SOLS CONTAMINES

Les procédés les plus employés présentement pour la décontamination de sites
sont des traitements thermiques et physico-chimiques. Par contre, ils sont trés coliteux et
affectent 1’environnement puisqu’ils ont tendance a diminuer la valeur fertilisante du sol.
Le traitement biologique est une excellente alternative puisque les microorganismes
peuvent transformer ou utilise} les contaminants comme source de carbone et d’énergie.
Les contaminants organiques peuvent étre dégradés par des organismes vivants. Parmi
ces contaminants, il y a les HAP, les hydrocarbures aliphatiques et ramifiés, les BTEX
(benzéne, éthylbenzéne, toluéne et xyléne), le PCP (pentachlorophénol), les BPC
(biphényles chlorés) et les pesticides. Les conditions environnementales ainsi que de trop

fortes concentrations de contaminants peuvent affecter les capacités des microorganismes

a dégrader ces molécules.
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Les avantages de cette technologie sont: le faible colit de mise en ceuvre, la
simplicité de son utilisation et la préservation de I’intégrité du sol. Le traitement
biologique peut étre in situ, effectué directement sur le sol en place ou ex situ c’est a dire
effectué aprés l’excavation du sol. Malgré les nombreux avantages du traitement
biologique, les caractéristiques du sol telles que la composition et I’hydrogéologie
doivent étre prises en considération pour assurer la performance du traitement. Les
objectifs du traitement sont de réduire la concentration des contaminants, de diminuer la
toxicité des polluants et d’empécher la migration de la contamination pour ainsi assurer la
qualité de I’environnement et préserver la santé publique. Des conditions idéales sont
mises en ceuvre pour que le traitement biologique permette aux microorganismes
d’effectuer adéquatement la dégradation des polluants. Certaines contraintes
environnementales influencent le procédé dont la présence ou non de microorganismes
dégradant les polluants d’intéréts, la disponibilité de ces polluants, le pH, les nutriments,

la température, les accepteurs d’électrons et une quantité suffisante d’oxygéne.
p P q yg

Cette approche biologique s’avere trés intéressante au niveau économique pour
décontaminer de grands volumes de sols ou de sédiments pollués ou bien pour diminuer
les risques de contamination de la nappe phréatique. Comme la suite du présent projet a
pour objet I’étude de la dégradation des HAP et des alcanes dans un sol excavé, les

traitements ex situ seront traités plus en détail.

5.1 Traitements ex-situ

Le traitement ex situ peut s’effectuer a I’aide d’une biopile ou d’un réacteur. Le
sol contaminé est excavé et certains parametres sont améliorés selon le sol a traiter tels
que les conditions nutritionnelles et la disponibilité des contaminants. Lorsque le type de
sol traité par ce procédé est problématique, des éléments structuraux, comme des copeaux
de bois, sont ajoutés pour améliorer les propriétés mécaniques du sol. Ceci entraine une
meilleure oxygénation. De plus, la dégradation peut étre améliorée par I’ajout d’agents

tensioactifs pour rendre plus disponible les polluants fortement adsorbés.
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L’un des traitements ex situ est I’épandage contr6lé qui consiste a étendre des
couches d’un meétre de sol contaminé sur une surface imperméable. La microflore
indigéne est par la suite stimulée en créant des conditions favorables a sa croissance
(ajout de nutriments, contrdle du pH et de I’oxygéne) (Samson, 1994b). Cette technologie
est peu coiteuse et performante pour les hydrocarbures non volatils. Par contre, il est
difficile de contréler‘les émissions qui se dégagent du sol, car le procédé est inégal et les

performances de ce traitement sont compliquées a prédire (Samson, 1994b).

Une autre technique consiste & former des biopiles avec le sol excavé. Ce sol
contaminé est déposé sur une surface imperméable en forme de cuvette avec un drain de
récupération des eaux de lixiviation (Samson, 1994b). Le tout est recouvert d’une
membrane imperméable pour protéger des eaux de pluie. L’oxygénation de la biopile se
fait par aspiration de I’air a 1’aide d’un tuyau perforé enfoui sous la pile. Les nutriments
ainsi que 1’eau peuvent étre ajoutés par arrosage. Ce traitement est efficace pour les sols
sablonneux et contaminés par des huiles et graisses minérales; par contre il est beaucoup
plus lent pour les sols argileux contaminés avec des hydrocarbures (Samson, 1994b). 1l
permet de mieux retenir les émissions que le procédé précédent. En plus de la biopile, un
systeéme de biofiltration peut étre ajouté pour traiter les composés volatiles. Ces composés
seront acheminés vers un biofiltre dans lequel se produira les réactions de dégradation. Le
traitement en biopile avec biofiltre permet de dégrader en paralléle les hydrocarbures

volatiles et lourds (Samson, 1994b).

Dans le traitement par bioréacteur de type « slurry », le sol est préalablement
tamisé pour étre par la suite ajouté dans plusieurs bassins a raison d’environ 30% (p/v)
(Samson, 1994b). Dans le premier bassin sont ajoutés les nutriments, les bactéries et
I’oxygéne pour permettre la dégradation des composés disponibles. Dans le second, des
agents tensioactifs sont incorporés pour libérer les polluants fortement adsorbés.
Finalement, le dernier bassin permet de terminer la décontamination du sol en ajoutant

des bactéries, des nutriments et de 1’oxygéne. Cette technologie permet 1’accélération de
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la vitesse de dégradation compte tenu de la disponibilité accrue des polluants et du

contrdle des parameétres (Samson, 1994b).

Les bioréacteurs a sol statique traitent les sols contaminés en absence de phase
liquide. Le procédé consiste a introduire le sol dans des bioréacteurs rotatifs et y ajouter
des nutriments ainsi que des agents structuraux pour prévenir 1’agglomération des
particules (Samson, 1994b). L’humidit¢é du sol est controlée, et des brassages

occasionnels permettent d’augmenter la disponibilité des polluants.

La combinaison de divers traitements permet de tirer le maximum de ces procédés
(Samson, 1994b). Un exemple est 1’enrichissement d’une faible fraction du sol en
microorganismes capables de dégrader les polluants. Lorsque [I’enrichissement est
terminé la flore indigéne est réintroduite au niveau de la biopile. Cette technique permet
d’augmenter la vitesse de dégradation des polluants des biopiles et le systéme est

économique tout en étant simple.

5.2 Traitements in situ
L’efficacité des procédés in situ est moins prévisible en raison de 1’hétérogénéité

des polluants du sol, le gradient d’oxygéne et des microorganismes et de I’eau.

L’analyse du site au niveau géologique, hydrogéologique, composition et
contamination du sol est nécessaire avant d’entreprendre le traitement in situ. Cette
technique s’avére efficace entre autre pour les produits pétroliers légers. Ce groupe
comprend [’essence, le diesel et les hydrocarbures monoaromatiques (BTEX).
Présentement au Québec, seulement des sites contaminés aux hydrocarbures légers sont
traités par la technique in situ. Plus la concentration des hydrocarbures est élevée moins

la décontamination est possible a cause d’une mauvaise circulation des nutriments et de
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I’eau. Lorsque la quantité des hydrocarbures lourds est trop grande, des surfactants sont
ajoutés pour accroitre leur solubilité. Un sol sablonneux est plus propice a la
décontamination qu’un sol argileux puisqu’il est plus perméable et laisse diffuser les

nutriments, méme si la migration est plus rapide dans un sol sablonneux.

Le traitement par bioventillation de la zone non-saturée d’eau consiste a injecter
de I’air, a un débit constant et précis. Ceci a pour but de maximiser la biodégradation et
de diminuer la volatilisation. Un des désavantages de cette technique est que des filtres

sont nécessaires étant donné que les composantes de 1’esssence sont trés volatiles.

6. AMELIORATION DE LA DEGRADATION

Les connaissances acquises sur les microorganismes dégradant les hydrocarbures,

n’expliquent pas pourquoi la dégradation de ces composés est si lente dans les sols. Cela
laisse penser que les microorganismes sont limités dans leur processus a cause des
conditions environnementales. En les optimisants, cela devrait augmenter la vitesse de
dégradation. Par ailleurs, ce n’est pas parce qu’une population microbienne possédant les
voies métaboliques de dégradation des hydrocarbures est présente que la décontamination
s’effectuera plus rapidement. Pour qu’une microflore soit efficace, les paramétres de
croissance doivent étre maximisés pour s’assurer d’un nombre assez élevé de

microorganismes.

6.1 Température

L’impact de la température se fait sentir tant au niveau des microorganismes
qu'au niveau des hydrocarbures. Elle affecte la vitesse de dégradation par les
microorganismes et la composition de la microflore pouvant ’effectuer, mais aussi la
nature physique et chimique du pétrole. La dégradation des hydrocarbures peut
s’effectuer & un large spectre de température: psychrotrophique, mésophilique et

thermophilique (Margesin et Schinner, 1997). La température idéale de dégradation se
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situerait entre 30°C et 40°C (Singleton, 1994; Leahy et Colwell, 1990). De basses
températures entraineraient 1’augmentation de la viscosité des hydrocarbures, une
diminution de la volatilisation des alcanes toxiques de courtes chaines et une
augmentation de la période d’acclimatation en affectant I’activité enzymatique
microbienne (Zhou et Crawford, 1995 ; Leahy et Colwell, 1990; Atlas, 1981). La vitesse
de dégradation est accélérée a des températures élevées tandis que le phénomene inverse
est observé A basse température. Diverses populations microbiennes isolées peuvent
dégrader des hydrocarbures a 0°C (Zobell, 1973) et 70°C (Traxler, 1973). Les saisons et
le climat permettent la sélection de microorganismes adaptés & de rudes conditions. Par
exemple, Colwell et al. (1978) ont observé la dégradation d’hydrocarbures a 3°C par des
cultures microbiennes provenant d’eau marine. Huddleston et Cresswell (1976) ont
constaté la dégradation du pétrole dans un sol a une température de -1,1°C. Par contre,
une dégradation négligeable a été observée au niveau des glaces marines de I’arctique

(Atlas et al., 1978) et au niveau de sols gelés des toundras (Atlas et al., 1976).

6.2 Oxygene

L’oxygéne est trés important, car la voie majeure de dégradation des
hydrocarbures saturés, cycliques et aromatiques implique une oxygénase et une molécule
d’oxygeéne qui est a ’origine des réactions enzymatiques responsables de 1’ouverture des
cycles aromatiques (Singleton, 1994; Leahy et Colwell, 1990; Atlas, 1984). La
disponibilité de I’oxygéne au niveau du sol dépend de la vitesse d’utilisation de cette
molécule par les microorganismes, du type de sol, du degré d’humidité et de la présence
de substrat métabolisables (Leahy et Colwell, 1990). Il a ét¢ démontré que la
concentration d’oxygéne (< 5 %) est le facteur limitant la vitesse de dégradation du
pétrole dans le sol (Zhou et Crawford, 1995) et de la dégradation de I’essence dans les
eaux souterraines (von Wedel et al., 1988). De méme, au niveau de la minéralisation des
hydrocarbures pétroliers, la concentration d’oxygene disponible est trés importante
(Freijer et al., 1990). Malgré tout, la dégradation anaérobie a été observée, cependant elle
est mineure (Bossert et Bartha, 1984; Cooney, 1984; Floogate, 1984; Atlas, 1981)
Fathepure et Vogel (1991) ont obtenu une dégradation d’hydrocarbures polychlorés en
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utilisant une combinaison de traitements aérobie et anaérobie. Coates et al. (1997) ont
démontré qu’une grande variété d’hydrocarbures peut étre dégradée dans des conditions
réductrices (sulfate) au niveau de sédiments. Ce type de dégradation constitue une bonne
alternative a la dégradation aérobie pour décontaminer des sédiments enfouis sous la

vase.

6.3 Nutriments

Les nutriments du sol ou ajoutés au sol ont un impact direct sur I’activité
microbienne et la dégradation des composés xénobiotiques. Alors que les polluants sont
la source de carbone nécessaire pour la croissance et 1’énergie, les nutriments (minéraux
et métaux) sont essentiels pour un bon fonctionnement cellulaire (Young et Cerniglia,
1995). L’azote et le phosphore font partie des nutriments les plus étudiés. Le rapport
C :N :P optimal connu dans la littérature qui sert de point de repére est de 120 :10 :2
(Wilson et Jones, 1993). Ces deux nutriments sont de fagon générale trouvés en faibles
concentrations au niveau des sols et sont un des facteurs majeurs qui limitent la
dégradation des hydrocarbures dans le sol et le milieu aquatique (Rosenberg et Ron,
1996; Prince, 1993; Pritchard et al., 1992; Atlas, 1991; Glaser, 1991). De plus, la forme
sous laquelle 1’azote et le phosphore sont retrouvés dans le sol ne permet pas toujours de
soutenir et de rétablir une dégradation optimale (Zhou et Crawford, 1995; Morgan et
Watkinson, 1992; Raymond et al., 1986; Brown et al., 1984). Par contre, la réponse a cet
ajout dépend du site et varie beaucoup a I’intérieur d’un méme site (Bossert et al., 1991;
Leahy et Colwell, 1990; Bossert et Bartha, 1984). De fagon générale, la réponse est
immédiate (Hinchee and Arthur, 1991), tandis que dans certains cas elle est plus lente ou
méme inexistante (Morgan et Watkinson, 1992; Manihal et Alexander, 1991). Swindoll et
al. (1988) ont observé que ’ajout de nutriments inorganiques réduit I’acclimatation des
microorganismes nécessaire pour provoquer la dégradation dans un milieu aquatique. Par
contre, Odu (1978) a constaté que ’ajout de fertilisant commercial a accéléré la
dégradation des hydrocarbures dans un sol fortement contaminé 10 ou 12 semaines
(Jobson et al., 1974) aprés I’addition des nutriments. Toutefois, 1’ajout du fertilisant n’a

eu aucun effet dans un sol faiblement contaminé. Fedorak et Westlake (1981) ont observé
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que la dégradation des n-alcanes était surtout stimulée lors de I’ajout de fertilisant dans

un sol contaminé avec du pétrole.

De fagon générale, I’exceés de nutriments (azote et phosphore) n’a pas démontré
d’effet inhibiteur sur la dégradation des hydrocarbures (Dibble et Bartha, 1979), mais
dans certaines circonstances cela a été observé (Morgan et Watkinson, 1992). Rosenberg
et al. (1996) ont ajouté une source d’azote insoluble pour diminuer les pertes par dilution
et réduire le nombre d’organismes consommant ces nutriments. Les résultats ont
démontré qu’aprés 28 jours d’incubation le naphtaléne, le fluoréne, le dibenzothiophéne,
’anthracéne, le phénanthréne, le fluoranthéne, le pyréne et le chryséne ont été dégradés
en dessous du seuil de détection. Cette étude a aussi été effectuée sur le terrain, au niveau
d’un sable d’une plage contaminée accidentellement par un déversement de pétrole, et a

démontré une dégradation de 90% aprés 4 mois d’observation de ces composés.

6.4 Microorganismes

Le sol, les eaux douces et marines et les eaux usées possédent une trés forte
variété de populations microbiennes avec de vastes capacités de dégradation. Plusieurs
espéces a ’intérieur de ces communautés utilisent des composés organiques comme seule
source de carbone (Ramadan et al., 1990). L’inoculation de ces espéces a un sol pour
accélérer la dégradation des composés polluants porte le nom de bioaugmentation. Les
propriétés que doivent posséder les microorganismes au niveau du sol sont : ne pas étre
pathogénes, étre génétiquement stables, capables de survivre a la compétition avec la
microflore indigéne, posséder une bonne capacité de dégradation, une croissance rapide,
ne pas produire de métabolites plus toxiques que le composé de départ et avoir un taux
d’activité enzymatique élevé (Atlas, 1977). L’activation d’un sol est un procédé qui
consiste & enrichir ce sol avec une population microbienne d’intérét pour s’en servir
comme inoculum pour la bioaugmentation. L’inoculation d’un sol activé a permis
d’obtenir 20% de minéralisation du phénanthréne en deux heures et en quatre heures pour

le pyréne (Otte et al., 1994). L’acclimatation des microorganismes en bioréacteur a
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permis d’augmenter le taux de minéralisation du phénanthréne par 30 et par 81 pour le
pyréne. Kelley et Cerniglia (1991) comme Grosser et al. (1995) ont démontré que
I’addition de Mycobacterium a la microflore indigéne d’un sol non acclimaté a la
dégradation du fluoranthéne, a permis une augmentation du taux de minéralisation de ce
HAP. Grosser et al. (1991) ont démontré que I’augmentation de ’inoculum réintroduit
dans le sol affectait la minéralisation du carbazole mais n’avait aucun effet sur celle du
pyréne. Cerniglia et Heitkamp (1989) ont constaté les mémes résultats en ce qui concerne
le pyréne. Il est important de noter que la survie des microorganismes introduits dans un
environnement contaminé est difficile a suivre. De plus, la compétition avec la microflore
indigéne pour les nutriments peut affecter I’effet bénéfique de la bioaugmentation. Leahy
et Colwell (1990) ont observé que I’introduction des microorganismes dans des milieux
aquatiques ou terrestres contaminés au pétrole avait plus d’effets négatifs que positifs.
L’addition de deux souches bactériennes possédant les capacités de dégrader le pétrole
aprés le déversement de I’Exxon Valdez n’a eu aucun effet méme si des fertilisants
avaient été ajoutés. De nombreuses études ont été effectuées pour décontaminer des sols
pollués par du pétrole en introduisant des microorganismes, sans pour autant obtenir des
résultats positifs (Atlas, 1981). Radwan et al. (1997) ont observé que I’introduction d’un
cocktail de microorganismes ayant une origine différente de 1’environnement contaminé
dans lequel il a été ajouté peut étre une pratique périlleuse, car il y a concurrence entre les

nouvelles souches introduites et la microflore indigéne du sol.

6.5 Biodisponibilité

Un autre facteur limitant la dégradation des contaminants est leur disponibilité
poilr la communauté microbienne. La raison majeure de cette limitation est le fait que
certains composés xénobiotiques sont hydrophobes et tendent a se lier aux particules de la
matrice (Weissenfels et al., 1992; Bellin et al., 1990). Des études ont aussi révélé que la
matiére organique et |’interaction avec les minéraux jouent un réle important (Means et
al., 1980; Zierath et al., 1980). De plus, le degré de solubilité dans I’eau est un autre
facteur affectant le transport des polluants a I’intérieure de la cellule (Miller et Bartha,

1989). Pour surmonter ce probléme, des surfactants biologiques ou synthétiques ont été
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utilisés pour accroitre la biodisponibilité de ces composés xénobiotiques (Van Dyke et
al., 1993 a et b; Aronstein et Alexander, 1993 ; Jain et al., 1992; Zhang et Miller, 1992).
Tandis que certains chercheurs démontraient I’augmentation de la dégradation des HAP
avec |’addition de surfactants non ioniques (Aronstein et Alexander, 1993; Tiehm et
Zumft, 1992), d’autres montraient 1’effet toxique de certains de ces surfactants (Laha et
Luthy, 1992). Durant les derniéres années de nombreux surfactants tant synthétiques
(ioniques et non ioniques) (Pennell et al., 1993; Haiisler et al., 1992; Laha et Luthy,
1992; Thai et Maier, 1992) que biologiques ont été étudiés pour connaitre leur capacité a
accroitre la disponibilité des contaminants (Miller, 1994; Scheibenbogen et al., 1994;
Van Dyke, 1993 a et b; Volkering et al., 1993; Zhang et Miller, 1992). Malgré le fait que
les résultats varient beaucoup, il semblerait que les surfactants seraient plus efficaces au

niveau des contaminants absorbés a la matrice du sol (Volkering et al., 1993).

6.6 pH

Les études faites en laboratoire se font & un pH neutre pour les bactéries. La
minéralisation des HAP s’effectue plus rapidement a des pH entre 5 et 7.8 (Dibble et
Bartha, 1979). Une augmentation ou une diminution rapide du pH peut entrainer une
réduction ou une inhibition compléte de la dégradation. Ce phénomeéne serait expliqué par
le fait que le pH peut agir au niveau des enzymes responsables de la dégradation et sur la
croissance microbienne. Singleton (1994) a démontré que 1’ajustement du pH sur les sites
contaminés augmentait la vitesse de dégradation. Verstraete et al. (1976) ont observé une
augmentation de la dégradation de 1’essence de deux fois dans un sol acide (pH de 4,5)
aprés ajustement du pH a 7,0. Weissenfels e al. (1990) ont observé que la croissance
optimale avec divers HAP comme seule source de carbone se faisait 4 un pH entre 7,0 et
7,5. A des pH plus faibles la croissance dépendait des souches étudiées. L’isolement de
microorganismes possédant la capacité de croitre dans des conditions extrémes de pH
aiderait a la bioaccumulation des populations microbiennes des sols ayant des valeurs de

pH défavorables a la croissance bactérienne.
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7. LES BOUES BIOLOGIQUES
7.1 Types de boues biologiques

Les procédés d’épuration des eaux usées produisent des boues biologiques
activées qui devront par la suite étre éliminées ou valorisées de fagon adéquate, afin de
diminuer ’impact que pourraient avoir ces déchets sur 1’environnement. Les boues
biologiques peuvent étre classées en trois groupes : les boues de fosses septiques, les

boues d’épuration municipale et les boues industrielles.

Le premier type de boues résulte de la vidange de fosses des résidences
permanentes et secondaires et des commerces. Environ 6 000 tonnes de cette classe de
boues seraient générées annuellement au Québec (Association Québécoise des
Techniques de I’Eau, 1992). La différence entre les boues d’épuration d’eau et les boues
d’usine de traitement d’eau potable réside dans le fait que les premiéres sont produites
apres le traitement de toutes les eaux usées de la municipalité, tandis que la seconde ne
traite que les eaux potables. La quantité de boues d’épuration produite au Québec est de
1 000 000 tonnes par an; en ce qui concerne les boues d’usine de traitement d’eau
potable, il n’existe pas de statistique de production (AQTE, 1992). Finalement, les boues
industrielles sont produites lors du procédé de traitement des eaux usées d’usines telles
que les raffineries de pétrole et les papetiéres. La composition en éléments toxiques
dépend du type d’industries qui les produisent. Les industries produiraient 2 046 000
tonnes de boues par an au Québec (AQTE, 1992).

7.2 Composition

Les boues biologiques sont principalement constituées d’eau mais aussi de
matiéres organiques, d’éléments nutritifs (tel que 1’azote, le phosphore...), de matiéres
minérales inertes, de métaux lourds et de microorganismes. Bisaillon et al. (1998) ont
démontré que le pourcentage d’eau d’une boue biologique provenant d’une usine de
traitement d’eaux usées d’une raffinerie de pétrole était de 98,6% et qu’elle contenait une

microflore de 2,3 x 107 bactéries/mL. Les Tableaux 3, 4 et 5 montrent la composition de



Tableau 3: Caractéristiques chimiques des boues biologiques avant
filtre-presse provenant du systéme de traitement des eaux usées
d'une raffinerie (Bisaillon et al ., 1998).

Parameétres Valeurs obtenues (mg/kg)*
Huiles et graisses | 75797
Alcanes 366
HAM 51
HAP 165
Argent <4
Arsenic 51
Baryum 130
Cadmium <1
Chrome 38
Cobalt <5
Cuivre 92
Etain 19
Mercure 14
Molybdéne 6
Nickel 53
Plomb 26
Sélénium 53
Zinc 175
Carbone total 4 400
Azote Kjeldahl 91 000
Phosphore 7 250
C:N:P 100:2070:165**
pH 6,9**
* poids sec

** pas en mg/kg



Tableau 4. Caractéristiques physiques et chimiques de diverses boues
biologiques (Aprill et al ., 1990).

Boues Contenu en Résidus Huiles et
biologiques eau (%) totaux (mg/g) graisses (%)
Boues provenant 47128 257 £ 32 35+25

de "American
Petroleum Institute”

Boues contenant 33+0,7 522 +9 37 £1.2
du créosote *

Boues contenant 28+0,7 422 + 19 52+1,5
du créosote et du

PCP *

* les deux boues proviennent d'une usine de préservation de bois
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Tableau 5: Caractéristiques physiques et chimiques de boues

biologiques (Beck. et al., 1996)

Parametres

Pourcentage (%)

Contenu en eau
Huiles et graisses
Solides totaux

Solides totaux volatiles
Solides fixés

Cendres

Matiéres organiques :

Extractibles a I'éther
Résines

Polysaccharides solubles
Hemicellulose

Cellulose

Protéines

Humus sous forme de lignine

16 - 65
4-20
<90
<80
<20

40,5-70,3

3,9-19,8

2,85-15
24 -10
4-10

3,2-12
8-44

11-27
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différents types de boues biologiques. Un constituant important retrouvé dans les boues
biologiques est représenté par les protozoaires. Ces organismes contrdleraient les
populations bactériennes dans I’eau douce (Sherr et Sherr, 1987). Les protozoaires jouent
un role dans le retard du processus de dégradation des composés synthétiques, en
affectant les populations bactériennes qui effectuent cette dégradation (Zaidi et al., 1989,
Wiggins et al., 1987).

La composition des boues d’effluents varie selon leur provenance. Par exemple,
les boues industrielles contiennent des huiles, des graisses et des cendres tandis que les
boues d’épuration des eaux rurales contiennent de la cellulose, de 1’hémicellullose et des
polysaccharides. La nature ainsi que la concentration des composés organiques dépendent
de I’origine des boues d’effluent. Par exemple, les benzénes chlorés, les BPC, les HAP,
les dibenzo-p-dioxines polychlorés et les furannes ont tous déja été détectés dans les
boues d’effluent. Généralement, les eaux usées d’industries et de municipalités possédent
une plus forte concentration de ces divers composés que les eaux usées rurales (Beck et
al., 1995). Les composés organiques retrouvés dans la fraction soluble, la fraction volatile
et la fraction biodégradable sont facilement perdues par volatilisation et par dégradation
chimique ou biologique. Par contre, les produits récalcitrants eux vont rester au niveau

des solides des boues.

7.3 Transformation

La premiére transformation des boues biologiques avant leur valorisation est la
déshydratation soit par drainage sur lit de sable, soit par filtre-presse, soit par
centrifugeuse, soit par four (AQTE, 1992). La déshydratation des boues dans un four
entraine une réduction d’au moins 90 % de I’eau. Ceci permet d’obtenir un produit facile
a employer sous forme de granules. Ces granules peuvent par la suite &tre utilisées
comme engrais ou combustible. Ce traitement permet en plus de la réduction d’eau,
I’élimination des pathogénes et la conservation de la valeur fertilisante des boues (AQTE,

1992). La déshydratation des boues est I’étape indispensable pour minimiser leur contenu
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en eau et ainsi enfouir ou incinérer un volume moindre. La deuxiéme transformation est
le traitement de stabilisation qui permet la diminution des bactéries pathogenes et du
caractére fermentescible des boues (AQTE, 1992). Pour ce faire, les boues peuvent étre
traitées de maniére chimique ou biologique. La stabilisation des boues est 1’étape

indispensable pour les utiliser comme fertilisant.

7.4 Valorisation

De fagon générale les boues biologiques municipales sont éliminées entre 72 et
80 % par incinération, 11 % servent de fertilisant et 17 % sont enfouies dans des sites
appropriés. En ce qui concerne la valorisation des boues biologiques, elle n’a débuté au
Canada qu’en 1985 (Tableaux 6 et 7). La valorisation des boues consiste en la
réutilisation d’un produit d’épuration d’eaux usées, afin d’en retirer leurs qualités
intrinséques pour les besoins d’espéces végétales et du sol récepteur (AQTE, 1992).
L’épandage des boues biologiques & des sols permet entre autre de profiter des teneurs
importantes en éléments nutritifs comme 1’azote, le phosphore, le potassium, le calcium,
le magnésium et aussi de permettre d’équilibrer le bilan humique du sol. De plus, il
maintient ou améliore la fertilité des sols a court ou a long terme, tout en maintenant leur
structure physique, leur capacité de rétention des éléments nutritifs ainsi que de 1’eau,
leur pouvoir d’échange cationique et leur activité biologique (Gigliotti ef al., 1997,

Katterman et Day, 1989; Peterson et al., 1988; Epstein et al., 1976).

C’est presque exclusivement la valorisation des boues biologiques municipales
qui‘est actuellement effectuée dans plusieurs régions du Québec, soit sous forme de
fertilisant pour les sols, soit comme préparation de compost, soit en utilisant 1’énergie
produite lors de la combustion de ces boues. Dans les années 80, 30 % des boues
municipales étaient déja valorisées et elles étaient utilisées pour la fertilisation des sols
agricoles. Par exemple, la ville de Jonquiére valorise 100 % de sa production de boues
biologiques activées. Son usine de traitement des eaux usées municipales produit 10 000 t

de boues par an. De ces derniéres, 6 000 t sont utilisées comme fertilisant pour
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I’épandage sur des terres agricoles (augmentation de 30 % des récoltes) et 4 000 t entrent
dans la composition du compost (Anonyme, 1997). La ville de Sherbrooke peut aussi étre
citée comme exemple puisqu’elle utilise 90 % des boues biologiques pour la fabrication
de compost pour la valorisation horticole et 10 % pour la valorisation agricole (Anonyme,
1997). La présence de bactéries pathogénes, de composés organiques toxiques et de
meétaux lourds sont les principaux arguments contre la valorisation des boues biologiques

comme fertilisant.

Approximativement 1 et 7 millions de tonnes de boues d’effluents sous forme
solide sont produites par an au Royaume Uni et aux Etats-Unis, respectivement (Bruce et
Davis, 1989). Aux Etats-Unis 13 % de ces boues sont appliquées sur des terres agricoles
et 10 % sont utilisées dans I’industrie du compostage (Anonyme, 1989). En France, au
Danemark, en Suisse et au Pays-Bas, 30 % sont appliquées sur des terrains agricoles. Au
Royaume Uni, 50 % des boues sont couramment étendues sur les terres en culture. Ce
pourcentage risque d’augmenter en raison des directives de I’Union Européenne exigeant

I’arrét des déversements des boues d’épuration dans les eaux marines.

7.5 Reégles et risques de I’épandage de boues biologiques.

Le MEF et de ’EPA ont formulé des critéres au niveau des polluants des boues
biologiques pour protéger la santé¢ de la population ainsi que I’environnement. Ces
normes s’adressent & toutes les boues qui seront par la suite appliquées sur des terres
agricoles, déposées sur des terrains a des fins d’enfouissement ou incorporées a la surface
de sites. La concentration des polluants retrouvée au niveau des boues biologiques est

réglementée en fonction de I'utilisation de celles-ci et des industries qui les produisent.

L’application de boues d’épuration & des terrains agricoles peut entrainer
I’augmentation de la concentration de plusieurs composés organiques toxiques dans le sol

ce qui pourrait influencer I’écosystéme et menacer la santé humaine. Les composés sur



44

Tableau 6 :  Les différentes utilisations des boues biologiques (AQTE, 1992).

UTILISATIONS POURCENTAGE (%)
- Application au sol (valorisation) 16

- Mise en marché (compost et autre) 9

- Co-enfouissement 41

- Enfouissement des boues d’épuration 1

- Incinération 21

- Rejet en mer

- Autres 7

Tableau 7:  Statistiques liées a la valorisation agricole des boues biologiques
municipales (AQTE, 1992).

Année Nombre Nombre Quantités
de municipalités de producteurs  (tonnes de matiére
agricoles séche)
1985 1 7 206
1986 1 1 44
1987 2 3 82
1988 3 9 141
1989 4 17 290
1990 7 19 1015
1991 10 30 1600
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lesquels un intérét particulier est porté sont les HAP, les BPC, les chlorobenzénes, les
furannes, etc. Il a ét€¢ démontré que la dégradation des composés organiques dans le sol
apres I’application de boues biologiques dépend des caractéristiques physico-chimiques
du sol et des boues, des conditions environnementales et des propriétés des composés
(Beck et al., 1996).

Plus de 926 000 t de boues sont appliquées & des terres en paturage aux Etats-Unis
(EPA, 1989). Ces applications peuvent entrainer des risques pour I’homme. La
contamination de I’homme peut se faire de fagon directe ou indirecte : soit par les
particules de I’air, par les eaux de surface et par les eaux souterraines. En raison de leur
toxicité, la concentration de 25 composés cancérigénes ou non est surveillée
attentivement. Plus de 706 000 t de boues séches sont produites pour utilisation sous
forme de compost aux Etats-Unis (EPA, 1989). Les risques a ce niveau sont le passage
direct des polluants dans la chaine alimentaire, dans le sol et les eaux de surface, la
possibilité de toxicité pour les plantes, pour les organismes vivants dans le sol ainsi que

leurs prédateurs.

En ce qui concerne les boues biologiques enfouies, les risques pouvant affecter
I’homme se situent au niveau des eaux souterraines, des eaux de surface et de la
volatilisation des composés qui émanent de ces sites. La méthode la plus utilisée pour se
débarrasser des boues biologiques est I’incinération. Il est estimé que 1 651 000 t de
boues séches subissent ce traitement aux Etats-Unis (EPA, 1989). Dans ce cas, les risques
pour I’homme proviennent des particules de I’air. Seulement huit hydrocarbures et les
métaux lourds sont surveillés dans I’air provenant de I’incinération. Finalement, 276 000
tonnes de boues séches sont appliquées & des terres agricoles dont les cultures sont
destinées aux animaux aux Etats-Unis (EPA, 1989). Les dangers que 1’homme court

d’étre affecté par ces polluants proviennent des eaux de surfaces ou souterraines.
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8. VALORISATION DES BOUES INDUSTRIELLES

8.1 Boues biologiques industrielles

Comme ce projet a été réalisé avec des boues biologiques industrielles provenant
de la raffinerie de pétrole Shell située & Montréal-Est, nous nous limiterons a ces boues

dans cette section.

Depuis les années 1973, tous les effluents contaminés provenant des divers
procédés de raffinage du pétrole, en vertu des articles 33 et 34 de la loi sur les pécheries
du Québec, doivent étre traités de fagon directe ou indirecte. Pour ce faire, un traitement
biologique, nommée aération prolongée, est employé pour répondre aux normes du
gouvernement. Les réglements émis par le gouvernement fédéral visent a limiter les rejets
d’huiles et graisses, de phénols, de sulfures, d’azote ammoniacal et de matiéres en

suspension de toutes sortes (Geoffrion, 1981).

La raffinerie Shell de Montréal-Est traite 130 000 barils de pétrole brut par jour
(Geoffrion, 1981). Les sources d’eaux usées de la raffinerie se séparent en quatre groupes
soit les eaux de procédés qui générent 3 millions de gallons par jour, les eaux d’ébouage
des chaudiéres qui en libérent 200 000 gallons par jour, les eaux pluviales dont le volume
est variable et les eaux de ballast qui engendrent 300 000 gallons par jour (Geoffrion,
1981). Toutes les eaux usées de la compagnie sont acheminées au séparateur par gravité
muni de plaques ondulées qui permettent de récupérer la majeure partie des huiles et
graisses et des matiéres en suspension. Pour se débarrasser des traces restantes de ces
deux composantes, les eaux usées séjourneront dans un réservoir de flottaison. Pour
réduire la concentration des contaminants, les eaux usées sont par la suite introduites dans
un bassin d’égalisation, puis dans un bassin d’aération pour subir un traitement
biologique. Dans ce bassin des organismes de toutes sortes auront comme fonction de
réduire la concentration des polluants. L’air et les nutriments nécessaires pour la
croissance et le métabolisme des microorganismes sont fournis. 11 est important de noter

que le pH des différents effluents est ajusté pour permettre aux microorganismes du
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bassin d’aération de survivre et ainsi effectuer leur travail de décontamination. L’eau
traitée sera acheminée vers deux clarificateurs pour la séparation des liquides et des
solides avec 1’aide d’alun qui est un agent coagulant. L’eau décontaminée est dirigée vers
le fleuve, tandis qu’une partie des matiéres solides, comprenant les microorganismes, est
réintroduite dans le bassin d’aération pour maintenir 1’activité biologique. Ces matiéres
en suspension sont appelées boues biologiques. Les boues en excés sont acheminées vers

un épaississeur et finalement dans un filtre-presse pour étre ensuite enfouies.

8.2 Devenir des boues biologiques industrielles

Les données indiquent que les boues biologiques industrielles, plus
particuliérement des papetiéres québécoises, aprés déshydratation, sont enfouies & 81 %,
14,2 % sont incinérées, 3,7 % sont compostées et 0,7 % sont valorisées (AQTE, 1992).
Pour ce qui est des boues provenant de la métallurgie, elles sont envoyées aprés
déshydratation dans des centres de gestion des déchets et d’analyses. Ces boues sont
généralement incorporées a un matériel du type du ciment (AQTE, 1992). La quantité de
boues biologiques en surplus de la raffinerie Shell est d’environ 225 kg par jour (poids
sec) (Geoffrion, 1981). Tout ce surplus sera acheminé sur un site pour fin

d’enfouissement.

8.3 Exemples de valorisation

Les déchets organiques industriels et domestiques tels que les déchets de
manufactures de produits organiques, d’usines de pates et papier, d’usines de textiles,
d’usines de préservation des aliments et des industries du charbon, sont valorisés depuis
de nombreuses années en les appliquant a des sols (Sanchez et al., 1997; Beck et al.,
1996; Alcock et al., 1993; Kjeller et al., 1991; Wild et al. 1991; Bellin et al., 1990).
Wang et al. (1995) ont observé entre les années 1951 et 1960 que 25 applications par
année de boues contenant des benzénes chlorés a du sable a permis une forte disparition
de ce composé. La seule exception a été 1’hexachlorobenzéne (HCB) qui a subi une

dégradation plus lente. Wild ef al. (1991) ont observé entre les années 1942 et 1961 le
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méme phénomeéne lorsqu’un sol sablonneux a regu 25 applications de boues d’épuration
contenant du benzo[a]anthracéne. Des analyses effectuées en 1990 ont révélé que le sol
avait conservé 60 % du benzo[a]anthracéne 19 ans aprés I’arrét de I’application des
boues. La concentration de la plupart des produits chimiques organiques récalcitrants a la
dégradation ont tendance & augmenter avec le nombre d’applications (Alcock et al.,
1993).

L’augmentation de la matiére organique due a I’addition de boues biologiques
peut entrainer une plus grande adsorption des composés organiques. Ceci a pour
conséquence d’accroitre la persistance de ces composés dans le sol (Beck et al., 1996;
Wilson et Jones, 1993).

La majorité des études effectuées avaient comme objectif la dégradation des
contaminants des boues en les incorporant & un sol. Il existe d’autres fagons de valoriser
les boues comme par exemple pour favoriser la biorémédiation de sols contaminés. La
recherche effectuée dans le présent travail s’inscrit dans cet objectif. D’ailleurs, peu de
recherches ont €té effectuées dans le but d’utiliser des boues biologiques pour améliorer
la dégradation de contaminants retrouvés dans des sites pollués. Par exemple, Frigon et
al. (1997) ont effectué le biotraitement d’un sol contaminé aux benzénes chlorés en y
ajoutant des nutriments ou des boues municipales. Avec I’ajout de nutriments, une
disparition de 92 % des composés s’est produite aprés 10 jours d’incubation. L’addition
de boues municipales au lieu de nutriments a amélioré cette dégradation puisque celle-ci
a été de 99 % en seulement cinq jours. La fraction résiduelle des composés adsorbés au

sol ou aux boues s’est avérée étre entre 0,1 % et 4 % de toute la quantité éliminée.

Kiéstner et al. (1995) ont étudié I’effet de I’addition de compost sur la dégradation
de deux hydrocarbures marqués, I’anthracéne et I’hexadécane. L’addition de compost a

permis de stimuler la dégradation des hydrocarbures ainsi que des composés aliphatiques
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contaminant un sol. Ces auteurs ont observé que 1’anthracéne marqué était transformé en
CO; a 23 % tandis que I’hexadécane 1’était & 53 %. Ceci suggére que ’ajout de compost
au sol supporte et accélére les activités de minéralisation dans le sol. Mais il semblerait
que 42 % et 21 % de ces compos€s, respectivement, seraient fixés a la matrice organique
et que contrairement & Weissenfels (1991) ces liens résistent a 1’extraction. Kistner et al.
(1995) ont conclu que I’addition de compost serait une méthode peu cofiteuse pour
détoxifier et dépolluer un sol en stimulant la minéralisation des hydrocarbures

xénobiotiques en dioxyde de carbone.

Carson ef al. (1996) ont démontré que 1’ajout de boues activées provenant d’une
industrie manufacturiére de glyphosate a un réacteur contenant comme seule source de
carbone du N-phosphonométhyliminodiacétique (PIA), permet la conversion du PIA en
acide aminométhylphosphonique (AMPA). Grace & un marqueur radioactif li€¢ au PIA, ils
ont pu observer que plus de 90% de ce marqueur était libéré en 7 jours sous forme de
CO;, dans les échantillons qui ont regu des boues activées comparativement a un réacteur
sans boues. Ils ont aussi constaté que le temps requis pour dégrader 7,5 mM de PIA a été

diminué de 21 jours a moins de 3 jours aprés 1’addition de boues activées.

van Ginkel et al. (1997) ont démontré que 1’ajout de boues biologiques, provenant
d’une usine de traitement d’eaux domestiques, a un réacteur en semi-continu de type
boues activées, dans des conditions alcalines, a permis la dégradation de la presque
totalité de ’acide éthylénediaminetétraacétique (EDTA). Les résultats obtenus au niveau
laboratoire ou sur le terrain dans des réacteurs ont démontré une disparition de plus de
90 % de ’EDTA a un pH alcalin tandis qu’a un pH de 6,7 il n’y a eu aucune dégradation

de ce composé.

Bisaillon et al. (1998) ont fait des études au niveau d’un biotraitement qui avait

pour but d’améliorer la dégradation des hydrocarbures. Le sol utilisé provenait de la
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sabliere Thouin qui a regu de nombreux déversements de produits pétroliers. Le Tableau
8 montre que ce sol contient une forte concentration de HAP et d’huiles et graisses et
qu’il est déficient en azote. Des boues biologiques provenant d’une usine de traitement
d’eaux usées d’une raffinerie de pétrole ont été ajoutées au sol. Le Tableau 3 présenté
précédemment révéle que ces boues contiennent sur une basse séche une forte
concentration en azote et en huiles et graisses. Les résultats obtenus a I’échelle du
laboratoire ont permis de conclure que les microcosmes contenant du sol de la sabliére
Thouin auquel des boues avant filtre-presse ont été ajoutées, a entrainé une dégradation
plus rapide des alcanes et des HAP. Suite & ’addition de boues biologiques la dégradation
des HAP est passée de 49 % a 77 % aprés 30 jours d’incubation, tandis que la
dégradation des alcanes est passée de 24 % a 93 %. Ces auteurs ont conclu que les boues
biologiques, considérées comme un déchet industriel, sont valorisables puisqu’elles ont
permis 1’amélioration du traitement de sols sablonneux contaminés aux hydrocarbures.
Contrairement aux résultats obtenus avec les boues avant filtre-presse, 1’addition de

boues aprés filtre-presse n’a pas entrainé une telle amélioration.

Dans le présent travail, nous nous proposons de déterminer les facteurs importants
des boues biologiques qui favorisent 1’accélération de la dégradation des hydrocarbures
dans un sol contaminé provenant de la sabliére Thouin. Les objectifs secondaires étaient
de vérifier si les HAP et les alcanes étaient minéralisés et d’analyser les populations

microbiennes agissant au niveau de la dégradation des composés.



Tableau 8: Caractéristiques chimiques d'un échantillon du sol prélevé de la

sabliére Thouin (Bisaillon ef al., 1998)

Parameétres

Valeurs obtenues (mg/kg)*

Huiles et graisses 6782
Alcanes 113
HAM 31
HAP 416
Argent <2
Arsenic 0,7
Baryum 2,3
Cadmium <2
Chrome 26
Cobalt 5
Cuivre 6
Etain <2
Mercure 0.1
Molybdéne <0,5
Nickel 9
Plomb 20
Sélénium <01
Zinc 28
Carbone total 5337
Azote Kjeldahl 96
Phosphore 1158
C:N:P 100:2:22**
pH 6,98**
* poids sec

** pas en mg/kg

al
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1. SOLS
1.1 De la sabliére Thouin
1.1.1 Echantillonnage et conservation du sol

Le sol contaminé aux hydrocarbures provient de la sabliére Thouin localisée a
I’ Assomption, au nord de Montréal (Québec). Ce site a regu de nombreux déversements
de pétrole durant les années 1966 a 1968. Un premier lot de référence de ce sol a été
constitué en juillet 1993. C’est un mélange composite entre des échantillons de sol
possédant des niveaux de contaminations différents, afin d’obtenir un sol de
contamination légeérement au-dessus du critére C pour sa teneur en huiles et graisses. La
concentration de ces contaminants était d’environ 7 000 ppm. En ce qui concerne la
caractérisation chimique de ce meélange, celle-ci a été réalisée dans des études
précédentes par Lirette (1996) (Tableau 8). Un deuxiéme lot a été effectué en juillet 1997
dans le cadre d’une étude en biopile afin d’obtenir un sol plus fortement contaminé. La
concentration finale d’huiles et graisse de ce mélange était de 12 000 ppm. Des lots de

référence de ces mélanges ont été conservés a 4 °C en absence de lumiére.

1.1.2 Caractérisation microbienne
1.1.2.1 Dénombrement des bactéries totales

Une variation de la technique mise au point par Bogardt et Hemmingsen (1992) a
été effectuée pour I’énumération des populations bactériennes du sol et des boues. Une
quantité de 50 g de sol a été ajoutée dans un contenant en polypropyléne stérilisé dans un
autoclave a 120 °C pendant 15 minutes a 15 si. Un volume de 100 mL du milieu minéral
Bushnell-Haas (BH) (Difco, Détroit) stérilisé a été ajouté. La composition du milieu
minimal minéral BH par litre fut la suivante : 0,2 g de sulfate de magnésium, 0,02 g de
chlorure de calcium, 1 g de monopotassium de phosphate, 1 g de phosphate d’ammonium
dibasique, 1 g de nitrate de potassium et 0,05 g de chlorure ferrique. Ce mélange a été
agité vigoureusement a 1 000 rpm sur un agitateur mécanique pendant une période de 20
minutes. Suite a cette agitation, le mélange a été laissé au repos pendant 5 minutes pour
permettre la décantation. Finalement, le surnageant a été centrifugé pendant 10 minutes a

2000 x g pour faire sédimenter les particules de sol et les mati¢res en suspension. Un
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volume de 0,1 mL du surnageant a été pipetté dans un tube stérile contenant 0,9 mL d’un
tampon phosphate salin (PBS) stérile pour obtenir la premiére dilution (10™). Un volume
de 100 pl de cette dilution a été ajouté a un nouveau tube contenant 900 pl de PBS pour
obtenir la dilution 102 1l en a été de méme jusqu’a la dilution 10°°. Deux milieux solides
de composition différente ont été utilisés soit le milieu TSA (Tryptic Soy Agar) et le
milieu BH enrichi de 0,05 % (p/v) d’extrait de levures (EL) (Grand Island Biological
Compagny, New-York). Sur chacun des milieux, 100 pl de chacune des dilutions (10" a
10°) ont été inoculés et ces derniers ont été incubés a 30 °C jusqu’a ce qu’une bonne
croissance était apparente. Le milieu TSA a été incubé pendant 10 jours, alors que le
milieu BHEL 0,05 % I’a été pendant deux semaines. Le nombre des colonies a été évalué

et exprimé en unités formatrices de colonies (UFC) par gramme de sol humide.

1.1.2.2 Dénombrement des bactéries dégradant les HAP

Trois techniques ont été effectuées pour dénombrer les bactéries du sol et des
boues dégradant les HAP. La premiére fut la technique sur milieu solide qui consiste &
vaporiser un mince film du composé d’intérét sur le milieu sur lequel les
microorganismes se sont développés (Lirette, 1996). Le dénombrement s’effectue a 1’aide
de triplicata. La méthode de récupération de la microflore indigéne est identique a celle
mentionnée précédemment pour I’énumération des bactéries totales. Lorsque la
croissance a été jugée suffisamment abondante, une solution de phénanthréne 2 % (p/v)
dans de I’acétone a été vaporisée sur les divers milieux de culture. L’incubation a été
effectuée a 30 °C, en absence de lumiére, jusqu’a 1’apparition de zones d’éclaircissement
_ (halos) autour de certaines colonies. Toutefois la période d’incubation n’a jamais dépassé
7 jours. Le nombre de colonies entourées d’un halo a été exprimé en UFC par gramme de
sol et a aussi été comparé au nombre total de colonies dénombrées sur le milieu. Une
analyse un peu plus approfondie de certaines colonies a été effectuée dans le but de
connaitre 1’étendue de leur spectre d’action. Les colonies produisant un pigment brun lors
de la dégradation du phénanthréne ont été sélectionnées puis inoculées sur milieu Plate

Count Agar (PCA). Aprés incubation de ces milieux a 30 °C pendant deux semaines, des
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solutions de fluoréne, de fluoranthéne et de pyréne a raison de 2 % (p/v) dans de

’acétone ont été vaporisées et I’incubation s’est poursuivie jusqu’a I’apparition de halos.

La deuxiéme technique consiste a incorporer de I’indole dans un milieu « Tryptic
Soy Agar» (TSA). Comme précédemment, le dénombrement s’effectue & 1’aide de
triplicata. Les microorganismes exprimant une dioxygénase peuvent transformer 1’indole
en indigo grice a cette enzyme (O’connor et al., 1997). La récupération des
microorganismes du sol a été effectuée comme précédemment. Avant de couler les
milieux TSA dans des plats de Pétris stériles, une solution de 100 mM d’indole dans de
I’éther a été incorporée dans le milieu liquéfié pour obtenir une concentration finale de
1mM d’indole. Sur ces milieux solides, 100 pl de chacune des dilutions (10 a 10°®) ont
été inoculés et ces derniers ont été incubés & 30 °C pendant 10 jours. Le nombre de
colonies ayant produit un pigment bleu a été exprimé en UFC par gramme de sol humide
et a aussi été analysé en fonction du nombre total de colonies qui ont poussé sur le milieu
TSA. De plus, pour s’assurer que les colonies transformant 1’indole en pigment bleu
(indigo) peuvent dégrader les HAP, ces cultures solides ont été vaporisées avec une

solution de phénanthréne en raison de 2 % (p/v) dans de 1’acétone.

Finalement, la derniére technique est celle du nombre le plus probable en milieu
liquide. Cette procédure ressemble beaucoup a celle élaborée par Wrenn et Venosa
(1995) en micro-plateaux a 96 puits avec différents alcanes et HAP comme seule source
de carbone. Nous avons développé une technique similaire mais dans des bouteilles
sérologiques. Aprés avoir stérilisé les bouteilles sérologiques, 1 mL d’une solution-mére
de 1 000 ppm de phénanthréne dans de I’éther a été ajouté. Aprés I’évaporation du
solvant (18 heures), 9 mL de milieu BH stérile a été ajouté et 1 mL de la suspension
microbienne récupérée du sol ou des boues pour obtenir la dilution 10", Dans le cas des
contrdles négatifs, la méme procédure a été effectuée excepté que le phénanthréne n’a pas
été ajouté. La bouteille a été bien agitée sur un agitateur de type Sybron pendant 30 s et

1 mL a été pipetté et ajouté dans la bouteille suivante pour produire la dilution 10?2, Les
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Les dilutions ont été effectuées jusqu’a 10 et dans certain cas jusqu’a 10”°. Toutes les
bouteilles ont été incubées a 27 °C et agitées a4 2 000 rpm (agitateur New Brunswick)
pendant 10 jours. La croissance des populations microbiennes a ét€ confirmée par la
turbidité des cultures biotiques comparativement aux contrdles négatifs (Shuttleworth et
Cerniglia, 1996).

1.1.2.3 Dénombrement des bactéries dégradant les alcanes

Un seul test a été effectué pour le dénombrement des bactéries dégradant les
alcanes soit le nombre le plus probable en milieu liquide contenant de ’hexadécane. Une
procédure semblable & celle présentée précédemment pour le phénanthréne a été
effectuée. Le solvant utilis€ pour la solution-mére de 1 000 ppm d’hexadécane est
I’hexane. L’hexadécane a été ajouté a chacune des bouteilles sérologiques de sorte a
obtenir une concentration finale de 100 ppm. L’évaluation de la croissance des

populations microbiennes a été effectuée de la méme fagon que pour le phénanthréne.

1.2 Sol contaminé au créosote

Un sol tout & fait différent de celui de la sabliére a été choisi pour réaliser
certaines expériences. Ce sol provenait d’un site contaminé au créosote et il avait une
texture floconneuse et une couleur noire. Un lot de référence a été conservé a 4 °C en
absence de lumiére. Nous n’avons pas effectué la caractérisation chimique ou

microbienne de ce sol.

2. BOUES BIOLOGIQUES DE LA RAFFINERIE DE PETROLE

2.1 Echantillonnage et conservation des boues

Les boues biologiques provenaient de 1’usine de traitement des eaux usées de la
raffinerie de pétrole Shell située 3 Montréal-Est. Elles ont été prélevées avant le filtre-
presse et aprés I’épaississeur en aofit 1996. Un lot de référence de ces boues a été

conservé a 4 °C et a la noirceur.
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2.2 Caractérisation chimique

La caractérisation chimique de ces boues a déja été effectuée par Bisaillon et al.
(1998) (Tableau 3). Dans la présente étude, la concentration de 1’azote ammoniacal, des
nitrites et des nitrates dans les boues, les boues autoclavées et filtrées a été déterminée a

1’aide des techniques standards par les Laboratoires ECO, Pointe-Claire, Québec.

2.3 Caractérisation microbienne
2.3.1 Dénombrement des bactéries totales

La technique employée pour le dénombrement des populations microbiennes des
boues biologiques a été effectuée de fagon similaire a celle mentionnée lors du
dénombrement des bactéries totales du sol (section 1.1.2.1). La différence réside dans la
quantité de boues utilisée pour la récupération des microorganismes. Un volume de 27
mL a été ajouté au 100 mL de milieu BH. Le nombre de colonies sur le milieu PCA a été

évalué et exprimé en UFC par mL de boues.

2.3.2 Dénombrement des bactéries dégradant les HAP

Les techniques utilisées pour dénombrer la flore indigéne des boues biologiques
dégradant les HAP sont similaires a celles décrites précédemment dans la section 1.1.2.2.
La récupération des microorganismes s’est effectuée & partir de 27 mL de boues. Le
nombre des colonies formatrices de halos ou de pigment bleu ont été exprimé en UFC par
mL de boues biologiques et comparé au nombre de colonies totales sur chacun des

milieux.

2.3.3 Dénombrement des bactéries dégradant les alcanes.

Le dénombrement des populations bactériennes dégradant les alcanes a été
effectué selon la méme procédure que celle mentionnée a la section 1.1.2.3. La seule
divergence se situe au niveau de la quantité de boues prise lors de la récupération des

microorganismes, soit de 27 mL.
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3. CULTURES EN MICROCOSMES
3.1 Conditions de culture

Les microcosmes utilisés dans cette étude étaient constitués de 50 g de sol de la
sabliére Thouin sursaturés par 1’addition de 27 mL d’eau ou de boues (environ 50 % (v/p)
sur base humide et 0,7 % (p/p) sur base séche) dans un erlenmeyer stérile de 500 mL. Le
fait d’étre sursaturé signifie qu’un mince film de liquide recouvre le sol. Les
microcosmes ont €té incubés a la température ambiante et en absence de lumiére. Ils ont
été agités une fois par jour a 400 rpm pendant 5 minutes a 1’aide d’un agitateur New
Brunswick modéle G (New Jersey). Le pH a été mesuré et maintenu a des valeurs
comprises entre 6,75 et 7,5 par ’addition d’une solution de HCL 1 Mou de NaOH 1 M.
Une fois par semaine la perte de poids de l’erlenmeyer et de son contenu, a été
déterminée et de I’eau a été€ ajoutée pour compenser 1’évaporation. Ces microcosmes ont
permis de suivre les paramétres suivants : dégradation des HAP et des alcanes (section 4),
I’azote des boues (section 3.2), les microorganismes des boues (section 3.2) et du sol

(section 3.3) et Iefficacité du traitement.

3.2 Azote et microorganismes des boues

Pour déterminer quels éléments des boues biologiques sont impliqués dans
I’amélioration de la dégradation des hydrocarbures, elles ont été remplacées dans
certaines cultures en microcosmes par de 1’azote organique (urée, Bio-rad) ou de 1’azote
inorganique (nitrate d’ammonium, Aldrich). La concentration d’azote ajoutée au
microcosme a été calculée de fagon a obtenir 1’équivalent de celle ajoutée via les boues
biologiques. Ces microcosmes ont été additionnés de 27 mL d’une solution d’urée ou de

nitrate d’ammonium pour obtenir une concentration finale de 1,3 mM.

La filtration et ’autoclavage ont été utilisés pour analyser D'effet des
microorganismes des boues biologiques sur la dégradation des HAP et des alcanes. Les
boues biologiques ont tout d’abord été centrifugées & 10 000 x g pendant 30 minutes avec

une centrifugeuse Beckman modéle J-25 Quick muni d’un support JLA pour enlever les
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plus grosses particules en suspension. Puis le surnageant a été recueilli pour étre filtré
trois fois avec des membranes de porosités différentes soit 5 pm (Sartorius), 0,45 pm
(Millipore) et 0,2 pm (Gelman). Les boues biologiques ont été autoclavées a 121 °C
pendant 20 minutes. Les boues autoclavées et le filtrat ont été conservées a 4 °C a la
noirceur avant leur utilisation. Le volume de filtrat ou de boues autoclavées ajouté a été

le méme que celui utilisé pour les boues non traitées, c’est a dire 27 mL.

Des controles abiotiques ont aussi été effectués pour chacune des cultures
biotiques appropriées. Ces contrdles abiotiques sont semblables aux cultures biotiques a
I’exception que 2 mL de HgCl; d’une solution-mére de 10 M et 1 mL d’HCI 10 M ont été
ajoutés afin d’inhiber la microflore indigéne du sol et des boues biologiques. Le contrdle
abiotique permet de déterminer toute perte autre que par biodégradation, comme par
exemple, la volatilisation et 1’adsorption. Par comparaison des résultats obtenus pour les
microcosmes abiotiques et biotiques, il est possible de déterminer la concentration
d’hydrocarbures dégradée et par conséquent de calculer le pourcentage de biodégradation

des divers composés étudi€s (section 4.1.2).

3.3 Microflore du sol

Dans certaines expériences, le sol a été irradié afin de déterminer la capacité de la
microflore indigéne de celui-ci & dégrader les HAP et les alcanes. Cinq cents grammes de
sol du lot le plus contaminé ont été irradiés au Centre d’Irradiation du Canada, ville de
Laval, a raison de 70 Mrads pendant une période d’une heure. Cette dose d’irradiation a
été utilisée pour que tous les microorganismes, incluant les virus, soient éliminés. Un test
de stérilisation sur le sol ainsi traité a été effectué sur milieu PCA. Pour ce faire, les
microorganismes ont été récupérés du sol irradié comme mentionné précédemment et
100 pL de la suspension résultante ont été inoculés sur un milieu solide. Ce dernier a par
la suite été incubé a 30 °C pendant deux semaines. La comparaison des résultats obtenus

dans ces microcosmes avec ceux des microcosmes dont le sol n’a pas été irradié a permis
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de déterminer I’importance de la microflore indigéne du sol au niveau de la dégradation

des HAP et des alcanes.

4. CONCENTRATION DES POLLUANTS DANS LES MICROCOSMES
4.1 HAP et alcanes

Pour les premiéres expériences, une centaine de composés ont été suivie, dont 50

HAP et 50 alcanes. Par la suite, I’analyse ne s’est effectuée qu’avec 80 composés pour

finalement ne suivre que 44 composés (voir les Tableaux 10 et 11).

4.1.1 Extraction et analyses

Tout le contenu de I’erlenmeyer, soit le sol et les boues ou I’eau, a été¢ mis en
suspension avec 20 mL d’eau Milli-Q et a été déposé dans une bouteille Beckman de 500
mL en polypropyléne. Cette procédure a été répétée quatre fois avant d’ajouter 1 mL
d’acide chlorhydrique concentré (12 M), ceci pour ajouter un proton aux acides gras
présents dans la matrice pour annuler leur effet détergent. Puis, les hydrocarbures ont été
extraits quatre fois a ’acétate d’éthyle (Anachemia Science). La premiére extraction a été
effectuée a 1’aide de 40 mL d’acétate d’éthyle qui ont été ajoutés grice a un distributeur
avec jauge automatique de 20 mL. La bouteille de polypropyléne a été fermée avec un
bouchon étanche et agitée pendant 10 minutes & raison de 300 coups par minute
(Gallenkamp). Par la suite, le mélange a été centrifugé (Beckman modele J-21C muni
d’un support JLA) 4 6 000 x g. A I’aide d’une pipette Pasteur, la phase organique
contenant les hydrocarbures a été prélevée et transférée dans un erlenmeyer de 125 mL
contenant 10 g de Na,SO,4 (Anachemia). L’erlenmeyer a été agité pour bien déshydrater
le solvant et le tout a été laissé au repos pendant 5 minutes. Le solvant a été finalement
décanté et filtré 4 I’aide d’un entonnoir muni d’un coton et de 10 g de sulfate de sodium
anhydre préalablement rincé avec de I’acétate d’éthyle. Le filtrat a été récupéré dans une
fiole jaugée de 100 mL. Un nouveau volume d’acétate d’éthyle a été ajouté, soit 20 mL, &
la bouteille Beckman et le mélange a été agité et centrifugé pour pouvoir extraire la phase

organique. Ces étapes ont été répétées deux autres fois. Un volume de 20 mL a été ajouté
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la fin des extractions pour récupérer les hydrocarbures qui sont restés dans 1’erlenmeyer.
Il est important de mentionner qu’un volume de 120 mL d’acétate d’éthyle a été utilisé
pour I’extraction, mais qu’a la fin il ne reste qu’un peu moins de 100 mL di a des pertes
par €vaporation et aussi a I’étape du sulfate de sodium anhydre. Le volume final des
quatre extractions a été complété a 100 mL dans la fiole jaugée. Deux aliquotes de 1 mL
ont été prélevés de cette solution-meére a 1’aide d’une seringue en verre de 1 mL et
déposés dans des bouteilles de dosage pour chromatographie en phase gazeuse (CG). Une
des deux bouteilles servira pour I’évaluation de la concentration des hydrocarbures,
tandis que la seconde sera utilisée seulement dans les cas ot une contre vérification serait

nécessaire.

4.1.2 Chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de masse

Avant I’injection de I’échantillon au CG, 100 pL d’une solution de standards
internes, conservée a —4 °C, ont été ajoutés a la bouteille contenant 1’aliquote. Les trois
standards qui ont été utilisés sont le 1-phényl-1-propyne (stdl), le phénanthréne D10
(std2) et le 9,10-diméthylanthracéne (std3) (Aldrich Chemical) a raison de 55, 50 et
35 mg respectivement dans 50 mL d’une solution de 20 % d’éthyle éther et 80 % de
cyclohexane. Le dosage a été effectué sur un chromatographe a phase gazeuse couplé a
un spectrophotomeétre de masse (CG/SM). Le chromatographe en phase gazeuse (CG) est
un Varian 3 500 coupl€ a un spectrométre de masse Finnigan MAT 800. Le CG est muni
d’un injecteur «split-splitless ». L’injecteur est en mode fermé (splitless) et aprés 30
secondes il s’ouvre (split) avec un rapport de fuite de 50 pour 1. La pression a la téte de la
colonne est gardée constante a 24,7 si tout au long du programme de températures (le
débit a 40 °C est de 2,7 mL d’hélium/minute). Les conditions chromatographiques du
CG/SM sont présentées dans le Tableau 9.

Avant de faire toutes injections, le chromatographe en phase gazeuse couplé au
spectrométre de masse a été calibré et vérifié. La premiére injection est effectuée a I’aide

de I’acétate d’éthyle pour effectuer un blanc d’injection et pour valider et observer le
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bruit de fond de la colonne. Par la suite, une solution de HAP et d’alcanes a été injectée
en raison de 100 pL. Cette injection sert & la détermination des temps de rétention de
chacun des composés étudiés. La surface calculée pour chacun des standards stdl, std2 et
std3 doit étre semblable a celle observée au niveau des droites d’étalonnage, sinon la
solution doit étre injectée de nouveau. La concentration finale des standards est calculée
pour 1 mL, soit I’aliquote de ’échantillon. Finalement, les injections des échantillons
peuvent commencer, mais il faut toujours vérifier la surface des trois standards pour

valider notre injection.

Les concentrations de chacun des composées dans les divers microcosmes ont été
obtenues a I’aide d’un systéme informatisé de traitement de données. Il faut tout d’abord
déterminer le facteur de réponse relatif selon le standard interne approprié, c’est-a-dire
I’analyse de tous les composés qui possédent un temps de rétention dans la région
correspondant au standard interne. On obtient le facteur de réponse relatif (F.R.R.) qui est
déterminé a partir des concentrations connues de la solution standard, selon la formule :

FRR.=(A/B)(C/D)

A correspond a la concentration de I’analyte en ppm contenu dans 1’échantillon injecté. B
correspond a la surface sous la courbe de I’analyte observé sur le chromatogramme pour
'intervalle de masse utilisé. C correspond a la concentration en ppm du standard interne
ayant le temps de rétention le plus prés de I’analyte et finalement le D correspond a la
surface du standard interne utilisé pour I’intervalle de masse correspondant. Par la suite,
la concentration des analytes présents dans 1’échantillon injecté peut étre déterminée par
la formule :

E=FRR.*C*B/D
E est exprimée en mg/L d’analytes présents dans I’échantillon prélevé. Finalement, les
résultats sont exprimés en mg/kg de matiére séche en tenant compte du prélévement
utilisé, des dilutions ou concentrations et du pourcentage d’humidité d’aprés 1’équation
suivante :

REP=E*V/(P *PS)



Tableau 9: Conditions chromatographiques du CG/SM pour les analyses
' des hydrocarbures.

Parameétres Valeurs

Température initiale 40 °C

Palier 2 minutes

Gradient de température 10 °C/min

Hausse de la température jusqu'a 120 °C

Gradient de température 3 °C/min

Hausse de la température jusqu'a 180 °C

Gradient de température 6 °C/min

Hausse de la température jusqu'a 310°C

Palier 8 minutes

Mode d'injection Splitless , aprés 30 s en mode split

Proportion du split 50 pour 1

Gaz vecteur Hélium

Pression 24,7 psi a 40 °C (pression constante)

Débit du gaz 2,7 mL/min

Volume d'injection 1l

Type de colonne Capillaire DB-5

Température injecteur 250 °C

Température de la ligne de tranfers 270°C

Température de la trape ionique 270°C

Fenétre de masse utilisée 35a440 u.a.
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V signifient le volume en litre de la solution d’extraction. Le P correspond a 1’aliquote en
poids humide en kg de 1’échantillon. PS expriment le pourcentage de poids sec d’un

échantillon divisé par cent.

4.2 Hydrocarbures pétroliers Cjg a Csp

Contrairement 4 la méthode du MEF, I’extraction a été effectuée avec de I’acétate
d’éthyle au lieu de I’hexane. Ce choix a été motivé par le fait que le sol utilisé dans les
microcosmes est riche en HAP légers et lourds. Bisaillon et al. (1998) ont démontré que
cette extraction €tait aussi valable que celle effectuée avec de ’hexane et méme qu’elle
permettait d’extraire plus de HAP lourds que celle du Ministére. Les mémes procédures
d’extraction des hydrocarbures de la section 4 ont été utilisées sauf que I’analyse a été
réalisée avec un CG-FID. Comme pour ’analyse des HAP et des alcanes, la
concentration des hydrocarbures pétroliers Cjg & Csp a €té déterminée grace a un standard
et & I’aire sous la courbe. Les conditions du CG/FID lors de I’injection était de 70 °C au
point de départ et par la suite la température est montée a 120 °C pour une période de 20
minutes. Aprés la température a augmenté jusqu’a 170 °C pendant 2 minutes et
finalement elle a graduellement augmenté pour atteint 310 °C sur une période de 20

minutes.

5. SUIVI DES POPULATIONS BACTERIENNES
5.1 Milieux solides

Lors des expériences effectuées avec le sol Thouin, les différents microcosmes ont
été dédoublés afin de suivre la population microbienne totale et celle qui possédait la voie
métabolique de dégradation des HAP ainsi que la capacité de transformer 1’indole en
indigo. Pour ce faire, a chaque temps d’incubation, tout le contenu de 1’erlenmeyer a été
versé dans une bouteille stérile (Beckman) & laquelle 100 mL de BH stérile ont été
ajoutés. Le tout a été vigoureusement agité a raison de 300 coups par minute, pendant 20
minutes, a 1’aide d’un agitateur (Gallenkamp). Les étapes suivantes ont été identiques a

celles effectuées pour la détermination des bactéries totales (section 1.1.2.1) ou des
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bactéries dégradant les HAP (section 1.1.2.2) sur milieux solides, sauf que les milieux
PCA et R2A a base de sels minéraux et de glucose ont été ajoutés. Comme pour le milieu

TSA, ils ont été incubés pendant 10 jours.

La concentration des populations bactériennes des microcosmes dans le sol
contaminé au créosote ont aussi ét¢ étudiée sur milieu PCA pour s’assurer que la trés
forte concentration de créosote n’affectait pas la croissance microbienne. L’analyse a été
effectuée sur les microcosmes de départ et ceux aprés 7 jours d’incubation. Pour ce faire,
comme pour le dénombrement microbien, tout le contenu de I’erlenmeyer a été extrait
avec 100 mL de BH. Un inoculum de 100 pL de la suspension microbienne résultante a

été étalé sur milieu PCA et ce dernier a été incubé pendant 10 jours a 30 °C.

5.2 Milieu liquide
La méme procédure que celle effectuée a la section 2.3.3 a été réalisée avec des
microcosmes en présence ou non de boues pour suivre les populations dégradant

I’hexadécane comme seule source de carbone.
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5.3.1 Extraction de PADN génomique

La premiére étape de 1’extraction de I’ADN du sol, des boues biologiques ou des
divers microcosmes a consisté 2 mélanger 250 mg (poids humide) de I’échantillon de
départ avec 250 mg de billes de verre d’un diamétre de 0,4 - 0,5 mm (Braun Co.,
Melsungen, Germany) et 1 mL de TEP (50 mM Tris-HCl a pH 8,0, 10 mM EDTA et 1 %
de polyvinylpolypyrollidone (PVPP, America Chemical Ltd, Montréal)) dans un tube
Eppendorf de 1,5 mL. Le tube a été conservé dans la glace pendant 10 minutes. Le
mélange a été par la suite homogénéisé et le broyage des cellules a été effectué a 1’aide
d’un agitateur (Sybron/Bickmann) utilisé a la vitesse maximale pendant 5 minutes. Ce

mélange a été centrifugé a 16 000 x g pendant 15 minutes dans une micro-centrifugeuse
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de type IEC Micromax. L’extraction de ’ADN a été faite premiérement avec une
solution de phénol/chloroforme/alcool isoamylique (50 :49 :1) et deuxiémement avec une
solution de chloroforme/alcool isoamylique (24 :1). Au surnageant nettoyé, une solution
d’acétate d’ammonium a été ajoutée a raison d’une concentration finale de 2 M et ce
dernier a été gardé sur la glace pendant 30 minutes. Le surnageant a été ensuite centrifugé

a 16 000 x g pendant 15 minutes.

L’ADN récupéré dans le surnageant a été par la suite purifié sur une colonne de
gel G-200 Séphadex (Pharmacia, Baie d’Urfée, Canada) contenu dans une seringue de 5
mL équilibré avec du tampon TE (10 mM Tris-HCl] & pH 8,0 et 1 mM EDTA). Des
fractions de 500 pL ont été récoltées et 20 pL de chacunes des fractions ont été utilisées
pour évaluer, sur un gel d’agarose, ’ADN extrait et déterminer dans laquelle des
fractions il se trouvait. L’ADN a été précipité avec une solution 3 M d’acétate de sodium
(1/10 du volume) et deux volumes d’alcool 70 % (v/v). Le précipité a été resuspendu
dans 100 pL d’eau stérile. Lors d’un deuxi¢éme essai, pour purifier d’avantage, une autre
colonne de purification contenant du polyvinylpolypyrollidone (PVPP, America
Chemical Ltd, Montréal) a été utilisée car elle donnait de meilleurs résultats. Les mémes
procédures ont été suivies pour 1’extraction de I’ADN sauf qu’il a été resuspendu dans
200 pL d’eau stérile apres la derniére précipitation. Une colonne de PVPP a été préparée
dans une seringue de 1 mL. Le contenu de la colonne a été asséché a 3 000 rpm dans une
centrifugeuse de type Damon/IEC Division pendant 2 minutes pour se débarrasser du
tampon. Lorsque les colonnes ont été prétes, les échantillons ont été disposés a la surface
du gel et elles ont été centrifugées 4 3 000 rpm pendant 2 minutes. L’échantillon purifié a
été par la suite précipité avec une solution de 0,3 M d’acétate de sodium (1/10 du
volume) et deux volumes d’alcool 70 % ont été ajoutés. Le mélange a été incubé a —70°C
pendant 30 minutes et a été par la suite centrifugé a 16 000 x g pendant 10 minutes. Le

précipité a été séché complétement et resuspendu dans 30 pL d’eau stérile.
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5.3.2 Quantification de PADN

Un gel de 1 % (0,5 g d’agarose dans 50 mL de TAE 1X) a été préparé pour
évaluer la concentration de I’ADN génomique microbien totale du sol, des boues et des
microcosmes avec ou sans boues biologiques. La quantification a été effectuée par
rapport a des concentrations connues d’ADN. La migration de ’ADN a été effectuée sur
un gel dans une chambre a électrophorése et la coloration du gel a été faite a 1’aide d’une
solution de bromure d’éthidium (0,5 pg/mL). Pour révéler I’ADN, le gel a été ekposé aux
rayons U.V. en utilisant le Gel Doc 1000 (Bio-Rad).

5.3.3 Amplification par PCR

La concentration microbienne du sol, des boues et des microcosmes dégradant les
HAP et les alcanes a été évaluée qualitativement par I’amplification par PCR. Pour ce
faire, les génes de dégradation ont été détectés par des amorces spécifiques. Les
séquences consensus des oligonucléotides utilisés pour détecter les génes de dégradation
des HAP, ont été déduites grice a 1’alignement entre des séquences génétiques d’opérons
déja connues dont hap, nah et dox (Simon et al., 1993 ; Denome et al., 1993). Les
amorces qui ont été utilisées sont FerEco et FerBam (Dagher et al., 1996) pour révéler les
génes de dégradation des HAP et alcG et alcD pour les alcanes. Des amorces universelles
pA et pH provenant des génes de I’ARN ribosomal 16S d’eubactéries ont été utilisées
pour vérifier la présence d’ADN. L’amorce pA posséde la séquence suivante:
5’AGAGTTTGATCCTGGCTCAG3’ (localisée a la position 8-27 de la séquence de
I’ARN ribosomal de E. coli ) tandis que celle de 1’amorce pH (1522-1541) est :
5’AAGGAGGTGATCCAGCCGCA3’ (Bruce et al., 1992). Les oligonucléotides ont été

synthétisés a I’aide d’un Gene Assembler (Pharmacia, Baie d’Urfée).

L’amplification par PCR a été accomplie dans un volume de réaction de 50 pL
contenant 10 mM Tris-HCI pH 9,0, 1,5 mM MgCl, , 50 mM KCl, 200 uM dNTP, 10
pmole de chacune des amorces et 2,5 U de I’ADN polymérase Taq (Pharmacia). Les

amplifications ont été effectuées avec un appareil DNA thermal cycler 480 (Perkin-
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Elmer). Le programme consistait a introduire I’ADN & amplifier a raison de 50 a 100 ng,
a 80 °C. Tous les échantillons devaient étre complétés en 3 minutes ou moins soit le
contrble négatif (seulement les réactifs), le contréle positif (avec de I’ADN sur lequel les
génes d’intérét étaient obligatoirement présents) et les différents échantillons a tester
provenant soit du sol, des boues biologiques ou des microcosmes avec et sans boues. Par
la suite, la température montait & 94 °C et y restait pendant 5 minutes et puis redescendait
4 55 °C pendant 5 minutes. Par la suite la température remontait a4 72 °C pendant 2
minutes. Ce cycle de température a été répété 30 a 35 fois et finalement, le tout se termine
par une période d’extension de 10 minutes & 72 °C et est conservé a 25 °C. Les produits
de I’amplification ont été examinés sur un gel d’agarose de 1 % (p/v). Les deux types de
fragments amplifiés, soit pour les HAP, soit pour les alcanes, avaient une longueur

approximative de 300 paires de bases.

6. MINERALISATION

Les expériences de minéralisation ont été effectuées de la méme fagon que celles

utilisées avec les microcosmes sauf que des bouteilles sérologiques de 100 mL ont été
utilisées. Les bouteilles contenaient 10 g de sol et environ 6 mL de boues biologiques ou
d’eau. Chaque bouteille était fermée hermétiquement avec des bouchons en téflon. La
minéralisation de ’hexadécane et du phénanthréne a été effectuée séparément, c’est a dire
dans des cultures différentes. L’alcane ou le HAP non radioactif correspondant a été
ajouté pour obtenir 100 ppm (mg/L) d’une solution-meére de 1 000 ppm, soit une dilution
1/10. En ce qui concerne la solution-mére d’hexadécane, 100 mg de ce composé ont été
dissout dans 100 mL d’hexane. Pour le phénanthréne, la solution a été préparée de fagon
similaire sauf que I’éther a été utilisé comme solvant. Le composé radioactif, soit le 9-
14C-phénanthréne (8,3 mCi/mmol) ou le '“C-hexadécane (2,6 mCi/mmol) (Sigma, St-
Louis), a été ajouté a 10 mL de la solution-mére contenant le composé non radioactif
correspondant. Ces nouvelles solutions ont été ajoutées a des bouteilles contenant 10 g de
sol pour obtenir 110 000 cpm. Puis le solvant a été évaporé a la température de la piéce
pendant une période de 48 hrs. Quand le solvant a été entiérement évaporé, 4 mL soit de

boues biologiques, soit d’eau, soit des solutions d’azote, soit du filtrat ou des boues
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autoclavées ont été ajoutées aux bouteilles. Des contrOles abiotiques ont été effectués
pour évaluer de fagon précise la minéralisation résultant de 1’activité microbienne. Ces
cultures sont identiques aux cultures biotiques sauf que 1 mL de chlorure de mercure
d’une solution mére de 10 M a été ajouté par bouteille. Pour chacune des bouteilles, un
duplicata a été réalisé. Dans chacune des bouteilles une trappe & CO,, constituée d’un
tube contenant 1 mL. de KOH 1M (Anachemia), a été déposée et les bouteilles ont été
scellées. Les bouteilles sérologiques ont été incubées a la température de la piéce, en
absence de lumiére et, selon les expériences, agitées ou non 5 minutes par jour. De plus,
une fois par semaine de ’oxygéne a été injecté dans les bouteilles pour maintenir des
conditions aérobies de sorte que ce facteur ne soit pas limitant pour la croissance

microbienne.

Apreés différentes périodes d’incubation, tout le KOH du tube a été prélevé a ’aide
d’une seringue munie d’une aiguille stérile. Le volume total, soit 1 mL, a été transféré
dans un vial a scintillation. Un volume égal de KOH frais a été ajouté dans le tube dans le
but de rincer celui-ci. Ce nouveau volume a été combiné au premier et 5 mL de liquide a
scintillation Ultima Gold TM XR (Packard Instrument, Meriden) ont été ajoutés au vial.
Les résultats de la radioactivité ont été¢ obtenus a I’aide d’un compteur & scintillation
modele 3375 (Packard, USA). Les valeurs ont été par la suite exprimées en coups par

minute *C (cpm”C) a I’aide d’une courbe standard.

Des cultures similaires mais ne contenant pas de composés radioactifs ont aussi
été effectuées en paralléle afin d’évaluer la concentration résiduelle des hydrocarbures.
Ces cultures ont été incubées dans les mémes conditions que les cultures radioactives.
Elles ont été extraites selon la méthode d’extraction des microcosmes sauf que le volume
final a été de 25 mL. Des contrdles abiotiques pour chacune des cultures appropriées ont

été effectués pour évaluer les pertes par volatilisation.



RESULTATS
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1. ETUDE DE LA DEGRADATION DES HYDROCARBURES
1.1 Dégradation des HAP et alcanes

L’effet d’une bioaugmentation par des boues biologiques sur la dégradation des
hydrocarbures (HAP, alcanes et C;9-Cso) dans un sol contaminé a été étudié dans des
microcosmes en fonction du temps d’incubation et a la température de la piéce. Les
microcosmes addionnés d’eau étaient nos contrdles positifs. La dégradation des
hydrocarbures pétroliers a été accélérée dans les microcosmes additionnés de 0,07 % (p/p
base séche) de boues biologiques, par rapport & ceux qui n’ont recu que de 1’eau (Figure
7). Apreés seulement 7 jours, une disparition de 76 et 72 % des HAP a deux et trois cycles,
respectivement, a été observée dans les microcosmes avec boues alors que dans les
microcosmes sans boues ces pourcentages ont ét€é de 8 et 0 % (non significatif).
Finalement, apreés 30 jours d’incubation la disparition des HAP a deux et trois cycles,
dans les microcosmes en présence de boues, était d’environ 99 % dans les deux cas, en
comparaison a 76 et 64 %, respectivement, pour les microcosmes sans boues. Une
réduction de 1’ordre de 83 % des HAP a quatre cycles a été observée au niveau des
microcosmes avec boues aprés 30 jours d’incubation, alors qu’en absence de boues, il n’y
a eu aucune réduction de ces HAP. Pour les HAP de cinq et six cycles, il est difficile
d’évaluer leur dégradation compte tenu de leur faible concentration dans le sol. Des
résultats similaires aux HAP a quatre cycles ont été obtenus pour les alcanes. C’est-a-dire
une diminution de leur concentration d’environ de 75 % aprés 30 jours d’incubation en

présence des boues et aucune dégradation en absence de boues.

Pour s’assurer que la disparition des hydrocarbures dans les différents
microcosmes est vraiment attribuable & une biodégradation, des contrles abiotiques ont
été incubés dans les mémes conditions. Dans ces microcosmes les composés les plus
volatils, soit les HAP a deux et trois cycles ont subi des pertes significatives (Figure 7).
Une diminution de 23 et 5 % de ces composés, respectivement, a été observée en
présence des boues aprés 30 jours d’incubation, tandis que ces pourcentages étaient de 33
et 29 % en leur absence. En ce qui concerne les alcanes, il n’y a pas eu de pertes puisque

les concentrations aprés 30 jours d’incubation ont été plus élevées que celles du départ



&

200
Ly WO jour
~ 180 37 jours ]
=< 160 015 jours !
[S) E 30 jours
E 140 + [l abiotique 30 jours -
[}
T 120 -
3
= 100 -
P
c 80
9
® 60 +-
T 40 +
2
o) 20 |
o
0 -

B

S’

2cycles 3cycles 4cycles

S5cycles 6cycles alcanes

Hydrocarbures

Concentration résiduelle (mg/kg)

Figure 7:

MO jour

7 jours

015 jours

B30 jours

abiotique 30 jours

|

i

.
ﬂ

[ |
ﬁ:
| E
=
=
o—
=
| =
l S |
=1
|
| El

2cycles 3cycles 4cycles

5cycles 6cycles alcanes

Hydrocarbures

Concentration résiduelle des HAP et des alcanes dans les
microcosmes biotique et abiotique additionnés (0,07% p/p)
(A) ou non (B) de boues biologiques.



73

pour les microcosmes avec et sans boues. Lorsque les pertes autres que celles résultant de
la biodégradation sont prises en compte, c’est-a-dire en soustrayant la perte des composés
au niveau des contrdles abiotiques des valeurs obtenues dans les cultures biotiques, le
biotraitement avec les boues biologiques conserve son intérét. En effet, aprés 30 jours
d’incubation il y a eu dégradation nette de 76 % (99 % - 23 %) et de 94 % (99 % - 5 %)
pour les HAP a deux et trois cycles, respectivement, pour seulement 42 % (76 % - 33 %)
et 35 % (64 % - 29 %) dans les microcosmes sans boues. Aucune perte abiotique n’a été '

observée en ce qui concerne les alcanes et les HAP a 4 cycles.

La présentation des résultats précédents a été faite en fonction de la sommation de
tous les composés faisant partie des HAP, regroupés selon le nombre de cycles, et les
alcanes. L’observation individuelle des polluants permet de constater que certains ont été
plus fortement dégradés que d’autres dans un groupe donné (Tableau 10 et 11). Par
exemple, pour I’acénaphthaléene et le fluoréne, des composés a trois cycles, leur
concentration est passée de 13 a 0,2 ppm (98 % de dégradation) et 49 a 0,2 ppm (99 %),
respectivement, aprés 30 jours d’incubation dans les microcosmes avec boues. Par contre,
dans les microcosmes sans boues, la concentration de ces deux méme composés est
passée de 8 4 5 ppm (33 %) et 28 & 11 ppm (59 %), respectivement. Le méme phénomene
a été observé au niveau des alcanes (Tableau 11). Par exemple, dans les microcosmes en
présence de boues biologiques, le nonadécane (C19) possédait une concentration de
départ de 12 ppm et apres 30 jours d’incubation celle-ci se situait & 2 ppm (83 %) alors
que la concentration du (C19) est passée de 9 a 12 ppm (aucune dégradation) en absence

de boues.

Tous les HAP normés par le MEF ont subi une baisse supérieure a 42 % de leur
concentration dans les microcosmes avec boues biologiques aprés 30 jours d’incubation
(Tableau 12). La concentration résiduelle de certains HAP comme le chryséne, le
benzo(a)anthracéne et le pyréne fait en sorte qu’ils ne sont pas classés dans une plage

inférieure aprés le traitement, en dépit d’une baisse de 91, 82 et 75 %, respectivement.



Tableau 10: Concentration des hydrocarbures aromatiques (mg/kg (poids
sec)) en fonction du temps d'incubation dans les microcosmes
effectués avec le sol de la sabliére Thouin en présence ou non
de boues biologiques.

Jours d'incubation des microcosmes

Composés analysés 0 30

Conc. AB Conc. SB Conc. AB Conc. SB

Produits a deux cycles

Indéne 0,5 0,4 0,4 1,8
Naphthaléne 28,4 25,3 n.d. 0,9
2-Méthylnaphthaléne 17,3 15,4 n.d. 3.5
1-Méthylnaphthaléne 33,9 30,3 n.d. 2,3
2,7-Diméthylnaphthaléne 10,5 8,9 n.d. 27
1,3-Diméthylnaphthaléne 22,5 19,9 n.d. 54
1,6-Diméthylnaphthaléne 12.2 9,1 n.d. 3.3
2-Vinylnaphthaléne n.d. 0,9 n.d. n.d.
Acénaphthyléne 42,6 34,7 0,1 10,4
3-phényltoluéne 13 0,6 0,1 0,1
Trans-stilbéne 12,9 18,4 0,9 9,2
somme deux cycles 181,9 163,7 1,5 39,6
Produits a trois cycles

Acénaphthéne 12,6 8,2 0,2 5.5
Fluoréne 48,5 28,1 0,2 11,4
1-Méthylfluoréne 26,3 44,0 1,3 171
Phénanthréne 70,9 70,1 0,8 8,3
Anthracéne 16,3 4,4 0,1 11,8
4h-Cyclopenta[def]-phénanthréne 13,8 13,1 0,3 44
somme trois cycles 188,3 167.9 2,8 58,5

Conc. AB: Concentration des microcosmes avec boues
Conc. SB: Concentration des microcosmes sans boues
n.d.: non détecté



Tableau 10 (suite): Concentration des hydrocarbures aromatiques (mg/kg
(poids sec)) en fonction du temps d'incubation dans le
microcosmes effectués avec le sol de la sablieére Thou
en présence ou non de boues biologiques.

Jours d'incubation des microcosmes
Composés analysés 0 30
Conc. AB Conc. SB Conc. AB Conc. SB

Produits a 4 cycles

Fluoranthéne 22,9 19,4 3,2 23,9
Pyréne 50,1 42,0 12,6 421
Benzo(a)anthracéne 10,8 6,5 1,9 14,0
Chryséne 21,6 13,0 1,9 14,0
somme quatre cycles 119,1 94,0 19,8 98,4
Produits a 5 cycles

Benzo(b)fluoranthéne 8,5 3,9 1.4 6,9
Benzo(k)fluoranthéne 4,2 1,9 1.4 6,9
Benzo(a)pyréne 14,3 8,5 4.4 17.8
somme cinq cycles 27,0 14,3 7,2 31,7
Produits a 6 cycles

Indo(1,2,3-cd)pyréne 4.1 0,2 n.d. 2,4
Dibenz(ah)anthracéne 2,4 0,5 n.d. 1.4
Benzo(ghi)péryléne 41 0,2 n.d. 2,4
somme six cycles 10,5 1,0 0,0 6,3
HAPs totaux 527 440 31 235

Conc. AB: Concentration des microcosmes avec boues
Conc. SB: Concentration des microcosmes sans boues
n.d.: non détecté
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Tableau 11:  Concentration des alcanes (mg/kg (poids sec)) en fonction du
temps d'incubation dans les microcosmes effectués avec le
sol de la sabliére Thouin en présence ou non de boues

biologiques
Jours d'incubation des microcosmes
0 30

Alcanes Conc. AB Conc. SB Conc. AB Conc. SB
Tridécane 2,1 1,0 1,0 1,9
Tétradécane 6,2 3,9 1.3 6,7
Pentadécane 6,3 4,1 2,1 7,0
Sommes C13-C15 14,6 9,0 4,4 15,6
Hexadécane 8,0 10,2 3.3 11,4
Heptadécane 8,3 8,2 2,3 14,4
Octadécane 11,6 10,6 2,9 14,6
Sommes C16-C18 27,9 29,0 8,5 40,4
Nonadécane 12,2 8,8 1,7 12,3
Eicosane 11,7 11,6 2,8 14,6
Uncosane 11,2 11,0 2,9 14,1
Sommes C19-C21 35,1 31,4 74 41,0
Docosane 11,0 9,5 3,6 133
Tricosane 95 7,9 1,9 11,4
Tétracosane 7.8 6,6 2,0 12,1
Sommes C22-C24 28,3 24,0 7,5 36,6
Pentacosane 6.5 47 1,9 9,5
Hexacosane 5.1 3,8 1,0 8,3
Heptacosane 48 3.4 1,3 50
Sommes C25-C27 16,4 11,9 4,2 22,8
Octacosane 45 2,8 11 7.1
Nocosane 3,2 2,9 0.5 5,8
Sommes C28-C29 7,7 57 1,6 12,9
Alcanes totaux 130 111 34 169

Conc. AB: Concentration des microcosmes avec boues
Conc. SB: Concentration des microcosmes sans boues
n.d.: non détecté
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Tableau 12: Concentration des HAP normalisés par le MEF en fonction du
temps d'incubation dans des microcosmes avec boues
biologiques.

Jours d'incubation des microcosmes Pourcentage

avec boues biologiques (critére). de

HAP normés 0 30 réduction.
Conc. AB Conc. AB

Acénaphthéne 12,6 (C) 0,2 (B) 98
Naphthaléne 28,4 (C) n.d. (A) 100
Acénaphthylene 42,6 (C) 0,1 (A) 99,8
Anthracéne 16,3 (C) 0,1 (A) 99,4
Fluoréne 48,5 (C) 0,2 (B) 99,6
Phénanthréne 70,9 (C) 0,8 (B) 98,9
Benzo(a)anthracéne 10,8 (C) 1,9 (C) 82
Chryséne 21,6 (C) 1,9 (C) 91
Pyréne 50,1 (B) 12,6 (B) 75
Fluoranthéne 22,9 (C) 3,2 (B) 86
Benzo(b)fluoranthéne 8,5 (B) 1,4 (B) 84
Benzo(k)fluoranthéne 42 (B) 1,4 (B) 67
Benzo(a)pyréne 14,3 (C) 4,4 (C) 69
Benzo(ghi)péryléne 4,1 (B) n.d (A) 100
Dibenz(ah)anthracéne 2,4 (B) 1,4 (B) 42
Indo(1,2,3-cd)pyrene 4,1 (B) n.d (A). 100

Conc. AB: Concentration des microcosmes avec boues
n.d.: non détecté
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Respectivemetn. Par contre, la concentration de HAP tel que [’anthracéne et
I’acénaphthyléne est passée d’une plage >C au critére A, pour un enlévement de 99 %,
respectivement. D’autres, comme le phénanthréne, sont passés de la plage > C a la plage

A-B, avec un taux d’enlévement de 99 %.

1.2 Dégradation des hydrocarbures pétroliers Cyp a Cs

Les hydrocarbures pétroliers Cjo & Cso ont aussi été suivis dans les différents
microcosmes avec et sans boues. Pour ces composés, le critére B se situe & 750 ppm et a
3500 ppm pour le critére C. Les microcosmes n’ayant pas regu de boues se situaient au
point de départ, & une concentration voisine du critére C (Figure 10). L’addition de boues
biologiques double la concentration des hydrocarbures pétroliers Cjg a Csp au niveau des
microcosmes. Les microcosmes avec boues biologiques posseédent une concentration
d’hydrocarbures pétroliers Cjo & Cso de 7958 ppm au départ, tandis que les microcosmes
sans boues sont a 4217 ppm. Les microcosmes additionnés de boues ont subi une
diminution rapide de la concentration des hydrocarbures pétroliers Cyp & Cso apres
seulement 7 jours d’incubation. Le contrdle abiotique correspondant a subi une chute
similaire, puis la concentration d’hydrocarbures pétroliers Cjo & Cs est restée voisine du
crittre C jusqu’a la fin de D’expérience (résultats non présentés). Par contre, la
concentration des hydrocarbures pétroliers Cjg & Cso dans les microcosmes avec boues a
continué a diminuer pour atteindre un plateau & 1714 ppm aprés 30 jours d’incubation.
Pour les microcosmes sans boues, une diminution de 28 % (4217 a 3031 ppm) des
hydrocarbures pétroliers Cjo & Cso a été observée aprés 30 jours d’incubation
comparativement 3 79 % (7958 a 1714 ppm) en présence de boues. A la fin de
I’expérience, la concentration en hydrocarbures pétroliers Cip a Cso des cultures avec
boues se situait dans la partie inférieure de la plage B-C, tandis qu’en absence de celles-

ci, elle était légérement inférieure au critére C.
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1.3 Minéralisation
1.3.1 Phénanthréne

Pour évaluer I'efficacité du traitement, le phénanthréne a été choisi comme
composé représentatif de la contamination des HAP retrouvés au niveau du sol. Les
expériences de minéralisation ont été effectuées dans des bouteilles sérologiques en
présence ou en absence de boues biologiques avec le lot de sol peu contaminé provenant
de la sabliére Thouin. Apres la premiére série d’expériences, les bouteilles ont été agitées,
ce qui nous a permis d’augmenter la minéralisation de 10 fois, soit de 4 a 37% de CO,

marqué (résultats non présentes).

La minéralisation du phénanthréne a été trés forte dans les cultures qui ont regu
des boues biologiques. Le CO, radioactif récupéré a augmenté de fagon importante
pendant la période d’incubation de 45 jours, ainsi que démontré par des comptes de
scintillation qui sont passés de 70 (temps 0) & 55 729 cpm. Le pourcentage maximum de
CO;, radioactif formé a partir du phénanthréne marqué a été de 37 % (Figure 8A). Apreés 3
jours d’incubation, une accélération rapide de la minéralisation a été observée pour
atteindre un plateau aprés 30 jours d’incubation. Dans les cultures qui n’ont pas recu de
boues biologiques, tout comme dans les cultures abiotiques, il n’y a pas eu de
minéralisation significative. Dans cette expérience, la dégradation du phénanthréne au
niveau des cultures avec boues biologiques a été de 92 % apreés 45 jours d’incubation et

de seulement 24 % dans les cultures ayant regu de I’eau (résultats non présentés).

1.3.2. Hexadécane

L’hexadécane radioactif a aussi €té utilisé pour la minéralisation, étant donné qu’il
est un représentant de la contamination des alcanes dans le sol. La transformation de
I’hexadécane marqué en CO, radioactif aprés 45 jours d’incubation a été plus importante
au niveau des cultures avec boues biologiques, soit de 12 276 cpm comparativement a
686 cpm en absence de boues (Figure 8 B). Onze pour-cent de CO, radioactif a été formé

aprés 45 jours d’incubation. Les contrdles abiotiques des cultures avec et sans boues
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n’ont jamais produit plus de 0,5 % de CO; radioactif. La minéralisation dans les cultures
biotiques avec boues a été au méme niveau que celle des cultures n’ayant regu que de
I’eau pendant les 20 premiers jours. La minéralisation a par la suite faiblement augmentée

pour atteindre un plateau de 2 % aprés une période de 30 jours.

La dégradation de I’hexadécane des contrdles positifs en présence de boues a été
de 81 % aprés 30 jours d’incubation (résultats non présentés). Par contre, dans les
cultures en absence de boues, elle a atteint un maximum de 26 % apres la méme période

d’incubation. Lors d’une seconde expérience, des résultats semblables ont été obtenus.

2. FACTEURS PROVENANT DES BOUES STIMULANT LA DEGR_ADATION
DES HYDROCARBURES

2.1 Azote

2.1.1 Dégradation des HAP et alcanes

Pour identifier ’élément contenu dans les boues biologiques qui permet
I’accélération de la dégradation des hydrocarbures du sol de la sabliére Thouin, nous
avons ajouté au sol une source d’azote a la place des boues. De I’azote sous forme d’urée
(organique) ou sous forme de nitrate d’ammonium (inorganique) a été ajouté au sol en
concentration équivalente a celle contenue dans les boues biologiques, soit de 1,3 mM.
La comparaison des résultats obtenus pour les divers composés étudiés a été faite aprés
15 jours d’incubation, car la différence entre les microcosmes avec et sans boues était
beaucoup plus grande a ce moment. Les résultats obtenus pour les divers microcosmes
permettent de mettre en évidence 1’avantage de I’apport des boues biologiques sur la
dégradation des alcanes par rapport & un microcosme sans boues ou additionné d’azote
(Figure 9 A). Dans les microcosmes avec boues, aprés 15 jours d’incubation, une
concentration totale d’alcanes (C13-29) se situant en dessous de 60 ppm a été retrouvée.
Par contre, pour les microcosmes sans boues cette concentration a été¢ de 120 ppm. De
facon générale, le fait de remplacer les boues biologiques par une source d’azote n’a pas

permis un enlévement aussi important des alcanes. La concentration résiduelle des
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alcanes dans les microcosmes additionnés d’azote a généralement été plus pres de celle
des microcosmes en absence de boues qu’en leur présence. L’ajout d’urée n’a pas stimulé
la dégradation des alcanes sauf pour ceux de C16-18 et C19-21. Comparativement a
I’urée, le nitrate d’ammonium a eu un effet similaire a celui observé en absence des boues

sauf pour les alcanes de C22-24.

Les microcosmes additionnés de boues biologiques ou d’azote ont démontré
une efficacité supérieure au niveau de I’élimination des HAP par rapport a ceux n’ayant
pas recu de boues (Figure 9 B). La concentration résiduelle de I’ensemble des HAP
mesurés aprés 15 jours d’incubation a ét€¢ de 120, 300, 164 et 131 ppm dans les
microcosmes avec boues, sans boues, avec urée et avec nitrate d’ammonium,
respectivement. En pourcentage ceci correspond a 65, 3, 45 et 50 % d’enlévement.
Contrairement a ce qui a généralement été observé pour les alcanes, I’addition d’azote a
favorisé la dégradation des HAP. Comme il a été mentionné précédemment, la disparition
des HAP a cinq et six cycles est difficile & apprécier compte tenu de leur faible

concentration.

2.1.2 Dégradation des hydrocarbures pétroliers Cjp a Csp

Les concentrations résiduelles en hydrocarbures pétroliers Cijo & Cso dans les
microcosmes biotiques avec urée ou nitrate d’ammonium, aprés 30 jours d’incubation,
ont été similaires (2595 et 2909 ppm, respectivement) a celles obtenues dans les
microcosmes sans boues biologiques (3031 ppm), tandis que les microcosmes avec boues
ont atteint 1714 ppm (Figure 10). Dans tous les microcosmes abiotiques (résultats non
présentés), il n’y a pas eu d’enlévement significatif des Cyp a Cso de sorte qu’aprés 30
jours d’incubation il restait 3856 ppm. L’ajout d’urée a permis une diminution de la
concentration des hydrocarbures pétroliers Cyo a Csp de 23 %, soit de 3375 & 2595 ppm.
Tandis qu’une dégradation de 14 % a été observée, aprés 30 jours, avec I’addition de
nitrate d’ammonium, soit une valeur résiduelle de 2909 ppm. Cette valeur est inférieure

de 122 ppm a celle obtenue pour les microcosmes sans boues.
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2.1.3 Minéralisation

L’effet de I’azote sur la minéralisation du phénanthréne a été étudié au niveau de
cultures biotiques et abiotiques (résultats non présentés), dans lesquelles les boues
biologiques ont été remplacées par de I'urée ou du nitrate d’ammonium. Des contrdles
positifs ont été effectués pour analyser ’effet de cette substitution sur la dégradation du

phénanthréne.

Aprés 30 jours d’incubation, les cultures avec boues ont démontré une trés forte
capacité¢ & minéraliser le phénanthréne comme ce fut le cas lors de I’expérience
précédente (Figure 11). La production de CO, radioactif a rapidement augmenté pour
finalement atteindre un maximum de 40 % aprés 45 jours d’incubation. L’ajout d’urée ou
de nitrate d’ammonium, a la place des boues, a entrainé la formation d’un pourcentage de
CO, radioactif trés faible, soit 1 %. Dans les cultures ayant regu ces deux types d’azote la
minéralisation est non significative tout comme dans leur contrdle et les cultures en
absence de boues. Contrairement a la minéralisation, I’enlévement du phénanthréne dans
les bouteilles ayant regu de [’urée ou du nitrate d’ammonium est beaucoup plus
importante que dans celle n’ayant pas regu de boues (résultats non présentés). La
dégradation est respectivement de 93 % en présence d’urée, de 76 % en présence de

nitrate d’ammonium et de 24 % en présence d’eau aprés 30 jours d’incubation.

2.2. Microorganismes
2.2.1 Dégradation des HAP et alcanes

Comme [’azote ne semble pas étre le seul facteur des boues biologiques
impliqué dans I’amélioration de la dégradation des hydrocarbures, nous avons donc
vérifié ’effet des microorganismes des boues biologiques sur la dégradation des
hydrocarbures. Pour ce faire, des microcosmes ont été effectués en ajoutant soit des boues
autoclavées, soit du filtrat de boues au sol de la sabliére Thouin. La stérilité des deux

types de boues traitées a été confirmée sur des milieux PCA.
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La teneur en azote total et en nitrites/nitrates sur base solide (p/p) du filtrat de
boues et des boues autoclavées a été analysée pour s’assurer qu’elle était semblable a
celles des boues non traitées. Les divers procédés utilisés pour 1’élimination des
microorganismes n’ont pas occasionné de changements au niveau de la teneur (p/p) en
azote des boues biologiques (résultats non présentés). Cependant, méme si la
concentration en azote semble similaire, la filtration a contribué a éliminer certains

compose€s insolubles, comme des mati€res organiques et inorganiques, etc.

L’élimination des microorganismes des boues biologiques a eu un impact direct
sur la dégradation des alcanes aprés 15 jours d’incubation (Figure 12 A). L’autoclavage a
annulé l’effet stimulateur des boues sur I’enlévement des alcanes de moins de 21
carbones. La filtration des boues a eu un effet similaire mais plus généralisé & I’ensemble

des alcanes.

L’élimination des microorganismes des boues biologiques ne semble pas avoir
d’effet sur la stimulation de la dégradation des HAP causée par les boues aprés 15 jours
d’incubation (Figure 12 B). En effet ’enlevement des HAP totaux au niveau des
microcosmes avec filtrat de boues et avec des boues autoclavées a été de 70 et 68 %,
respectivement, comparativement & 77 % pour les microcosmes en présence de boues non
stérilisées. Ceci correspond a une concentration résiduelle respective de 136 et 154 ppm
pour les microcosmes avec filtrat de boues et boues autoclavées. Tout comme observé au
niveau des HAP totaux, la stérilisation des boues a peu affecté I’effet stimulateur des
boues sur I’enlévement des différents HAP regroupés en fonction de leur nombre de

cycles.

2.2.2 Dégradation des hydrocarbures pétroliers C;o a Csp
Les microcosmes avec boues biologiques filtrées ou autoclavées ont été aussi

performants que les microcosmes en présence de boues au niveau de la dégradation des
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hydrocarbures pétroliers Cyp a Csp (Figure 13). La concentration dans les microcosmes
avec boues autoclavées a diminué trés rapidement aprés seulement 7 jours d’incubation.
Cette réduction s’est poursuivie jusqu’a 30 jours d’incubation pour atteindre 62 %
d’enlévement, soit de 1610 ppm. La concentration des hydrocarbures pétroliers Cjg a Csp
dans ces microcosmes se situe & 104 ppm en dessous de celle dans les microcosmes avec
boues. Au niveau des microcosmes avec filtrat de boues la diminution de la concentration
des hydrocarbures pétroliers Cjp @ Csp a débuté aprés 7 jours d’incubation. La
concentration finale a atteint la plage B-C (2510 ppm), ce qui équivaut a 38 %

d’enlévement, apres 30 jours.

2.2.3 Minéralisation

La minéralisation du phénanthréne dans les cultures qui ont recu du filtrat de
boues ou des boues autoclavées, a été non significative, tout comme celle observée pour
les cultures en absence de boues (Figure 14). Dans ces cultures, le pourcentage de CO;
radioactif produit & partir du phénanthréne marqué a été de 1 % apres 45 jours
d’incubation. La dégradation du phénanthréne au niveau des contréles positifs a été de
75 % pour les microcosmes avec filtrat de boues et 63 % pour ceux avec des boues

autoclavées, aprés 30 jours d’incubation (résultats non présentés).

2.2.4 Microcosmes avec un sol irradié

Pour vérifier I’importance de la microflore indigéne du sol au niveau de la
dégradation des HAP, elle a été détruite par irradiation. Le sol le plus contaminé a été
utilisé dans cette expérience. Suite a ’irradiation, la stérile a été analysé par un test de

croissance sur milieu PCA. Aucune bactérie n’a cril aprés 15 jours d’incubation a 30 °C.

L’irradiation du sol a entrainé un ralentissement de la dégradation des HAP et des
alcanes (Figure 15). La concentration des HAP de deux, trois, quatre et cinq cycles n’a

baissé, apres 30 jours, que de 33, 27, 0 et 17 ppm, respectivement dans ces microcosmes.
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Ces valeurs correspondent a 50, 41, 0 et 34 % d’enlévement, respectivement, ce
qui se compare a 93, 93, 64 et 54 % d’enlévement, respectivement, dans le microcosme
avec le sol non irradié. Dans le cas des alcanes, 65 ppm ont été enlevés aprés 30 jours
d’incubation, ce qui correspond & 26 % de diminution. Cette valeur se compare a 75 %
pour les microcosmes avec le sol non irradié. Les contrdles abiotiques ont montré que la
concentration résiduelle des différents hydrocarbures était pratiquement inchangée, aprés

30 jours d’incubation (résultats non présentés).

3. LA FLORE MICROBIENNE
3.1 Dénombrement microbien

3.1.1. Phénanthréne

Trois tests ont été effectués pour caractériser les populations indigénes du sol et
des boues biologiques. Le premier fut d’analyser la présence de monooxygénases et de
dioxygénases qui fusionnent deux molécules d’indole pour produire un pigment bleu sur
milieu TSA. La population bactérienne totale des boues biologiques ajoutés a chacun des
microcosmes a été de 6,4 x 10’ UFC par rapport 4 3,9 x 10® UFC pour la population
bactérienne totale du sol ajouté a chacun des microcosmes (Tableau 13). La population
produisant un pigment bleu a été évaluée a 7,5x10” UFC dans le sol, tandis qu’elle a été
de 5,4x106 UFC dans les boues. Pour confirmer ce résultat du phénanthréne a été
vaporisé sur les milieux solides. Le principe consistait a vérifier si les colonies ayant
produit le pigment bleu dégradaient cet HAP. De I’ensemble des colonies bleues sur le
milieu TSA, 20 % de celles-ci étaient incapables de former un halo en présence de

phénanthréne (résultats non présentés).

Un autre test a été effectué et ce dernier consistait & vaporiser ce HAP d’intérét
(phénanthréne) sur des populations microbiennes qui se sont préalablement développées
sur un milieu solide BHEL. Contrairement au test précédent, la population bactérienne
totale a été en nombre plus important au niveau des boues biologiques qu’au niveau du

sol. La concentration bactérienne totale était de 3,2x102) UFC dans les boues
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Tableau 13: Concentration des microorganismes du sol et des boues
biologiques dégradant les HAP et les alcanes.

Sol (bactéries du Boues (bactéries
sol/microcosme) des boues/microcosme)
Milieu solide TSA:

Compte total sur TSA 3,9 x10° 6,4 x 107
Production d'un pigment 7.5x10° 5,1 x10°
bleu (indole)

Milieu solide BHEL 0,05%:

Compte total sur BHEL 35x10° 3,2x10°
Formation de halos avec du 5.4 x 10° 1,3 x 10°
phénanthrene

Milieu liquide BH:

Nombre le plus probable 1,5 x 10° 1,3 x 10*
(phénanthrene)

Nombre le plus probable 1,56 x 10° 1,3x10®
(hexadécane)

Tableau 14: Coloration Gram des souches du sol de la sabliére Thouin et
des boues biologiques retrouvées dans les cultures en présence
de phénanthréne ou d'hexadécane.

Substrat Sol de sabliére Tho Boues biologiques

phénanthréne Gram positif (batonn« Gram négatif (cocci)
Gram neégatif (cocci)

hexadécane Gram négatif (court Gram négatif (court
batonnet) batonnet)
Gram positif (court Gram positif (cocci)
batonnet)




93

comparativement & 3,5x10’ UFC dans le sol (Tableau 13). Les populations bactériennes
pouvant potentiellement dégrader le phénanthréne ont été plus importantes au niveau du

sol que pour les boues, soit de 15 et 8 %, respectivement.

Le dernier test qui a été effectué pour évaluer la concentration totale de
microorganismes capables d’utiliser le phénanthréne comme source de carbone et
d’énergie a été le nombre le plus probable en milieu BH. L’évaluation de la concentration
des microorganismes dégradant ce HAP a été effectuée grace a I’absence de turbidité
dans les contrbles négatifs. Les valeurs obtenues ont été de 1,5%x10° bactéries dans le
sol/culture et de 1,3x10* bactéries dans les boues/mL. Une coloration Gram a été
effectuée pour les populations du sol et des boues (Tableau 14). Il s’est avéré que le sol
possédait des populations bactériennes Gram positives et négatives, tandis que les boues

ne contenaient que des Gram négatives.

3.1.2. Hexadécane

Le nombre le plus probable de microorganismes pouvant utiliser I’hexadécane a
été déterminé en milieu liquide BH. La population microbienne des boues pouvant
dégrader I’hexadécane a €té de 1,3x10% bactéries dans les boues/mL et de 1,5x10°
bactéries dans le sol/g. Une coloration Gram a été effectuée sur les microorganismes du
sol et des boues (Tableau 14). Contrairement aux cultures effectuées avec le

phénanthréne, des bactéries Gram négatives et positives ont été retrouvées.

3.1.3. PCR

Une autre technique pour suivre les populations microbiennes et la présence des
génes impliqués dans la dégradation est celle de ’amplification par chaine répétitive
(PCR). Gréce a des amorces spécifiques, FerEco et FerBam, une amplification du géne
de la région Ab de I’opéron nah a été possible. Le PCR a été effectué sur I’ADN extrait

des microorganismes indigénes des deux composantes des microcosmes, soit le sol et les
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boues. Un signal au niveau du sol et des boues a révélé la présence de bactéries possédant

le géne de dégradation des HAP (résultats non présentés).

‘Les amorces alcD et alcG ont aussi été utilisées pour révéler la présence de la
voie de dégradation des alcanes. Aucun signal n’a été pergu lors de 1’analyse du sol, des
boues et des microcosmes en présence ou non de boues. Le PCR effectué avec: le géne de
la voie de dégradation des alcanes n’est pas au point, ce qui ne nous a pas permis de
suivre de fagon qualitative les populations microbiennes du sol et des boues biologiques

(résultats non présentés).

3.2. Suivi de la croissance microbienne en fonction du temps
3.2.1. Sur différents milieux solides

La croissance des microorganismes des microcosmes additionnés de boues, boues
filtrées et autoclavées et sans boues a été suivie sur quatre milieux différents soit les
milieux TSA, PCA, R2A et BHEL 0,05 % d’extrait de levures.

La concentration bactérienne retrouvée au niveau des microcosmes avec boues a
été de 1,8x10* et de 2,8x10° UFC/culture pour les microcosmes sans boues au temps zéro
sur le milieu TSA additionné d’indole (Figure 16 A). Le dénombrement des bactéries
produisant un pigment bleu a été aussi important en présence de boues. La concentration
a été de 1,4x10° UFClculture dans les microcosmes additionnés de boues et
3,5x10% UFC/culture en leur absence. Aprés 7 jours d’incubation, la population totale
ainsi que les bactéries produisant un pigment bleu, ont montré une croissance rapide dans
les microcosmes en présence de boues. La concentration microbienne de ces populations

.a augmenté de 400 et 1000 fois, respectivement. Par contre, ces méme populations n’ont
augmenté que de 10 et 7 fois, respectivement, dans les microcosmes sans boues. Les
courbes de croissance des microorganismes totaux des microcosmes avec et sans boues

ont atteint un maximum aprés 15 jours d’incubation, soit de 1,7x10% et
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8,4x10% UFC/culture, respectivement. Aprés 30 jours d’incubation, la concentration de
ces populations a chuté a 4,3x10* UFC/culture pour les microcosmes en présence de
boues et 7,1x103 UFC/culture en absence de boues. Par contre, les microorganismes
produisant un pigment bleu dans les microcosmes avec et sans boues, ont atteint un
maximum aprés seulement 7 jours d’incubation. La concentration de ces populations a
baissé a 3,9x10* UFC/culture et 3,5x10” UFC/culture, respectivement aprés un mois
d’incubation. En présence de boues, la presque totalité de la population bactérienne
présente dans les microcosmes, aprés 30 jours d’incubation, produit un pigment bleu.
Ceci n’est pas le cas en absence de boues puisque la population produisant un pigment
bleu ne représente qu’une petite fraction de la population totale présente dans ces

microcosmes.

La croissance sur milieu BHEL 0,05 % a été faite en évaluant la formation de
halos & partir du phénanthréne (Figure 16 B). La concentration des microorganismes
totaux au temps zéro des microcosmes avec boues est plus importante que celle des
microcosmes sans boues, soit 5,6x10° et 1,8x10° UFC/culture, respectivement. La
croissance de ces microorganismes a été rapide dans les microcosmes en présence ou non
de boues de sorte qu’un maximum a été atteint aprés 15 jours d’incubation. Des résultats
semblables ont été obtenus pour les microorganismes produisant des halos. La
concentration de bactéries des microcosmes avec boues biologiques a chuté pour
atteindre, aprés 30 jours d’incubation, 8,7x106 UFC/culture pour le compte total et
3,5x10° UFC/culture pour les bactéries formatrices de halos. Par contre, au niveau des
microcosmes sans boues la concentration des microorganismes totaux et celle de ceux
produisant des halos est restée presque constante jusqu’au 30éme jour d’incubation avec

des concentrations respectives de 9,2x10° et 8,5x10° UFC/culture.

La formation de halos a ét€¢ aussi étudiée sur le milieu PCA. Comme
précédemment, les microorganismes totaux au temps zéro des microcosmes avec boues

biologiques ont été en nombre plus important qu’en leur absence, soit de 1,5x107 pour
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I’un et 7,8x10? UFC/culture pour I’autre (Figure 17 A). Méme chose en ce qui concerne
les bactéries formatrices de halos soit de 3,5x10° et 3,5x10> UFC/culture, respectivement.
La population microbienne totale ainsi que les bactéries pouvant former des halos ont
atteint un maximum de 6,5x107 et 7,4x10° UFC/culture, respectivement, dans les
microcosmes avec boues aprés 15 jours d’incubation. Le prolongement de I’incubation a
30 jours a entrainé une diminution de la concentration 4 1,8x10° UFC/culture pour les
bactéries formatrices de halos. La croissance de ces populations au niveau des
microcosmes sans boues a subi une trés forte hausse aprés seulement 7 jours d’incubation
pour atteindre 1,7x108 et 3,5x10° UFC/culture, respectivement. Aprés une période de 30
jours d’incubation, la concentration finale a été de 6,0x10° UFC/culture pour la

population totale et 1,4x10® UFC/culture pour les bactéries formatrices de halos.

La population microbienne pouvant former des halos a été¢ évaluée a I’aide du
milieu R2A (Figure 17 B). La population totale au temps zéro des microcosmes avec
boues biologiques a été plus importante que celle des microcosmes sans boues comme
observé avec les autres milieux, soit de 2,8x10° et 1,8x10° UFC/culture, respectivement.
Des résultats similaires ont été observés pour les bactéries utilisant le phénanthréne, soit
une concentration de 1,0x106 UFC/culture pour les microcosmes avec boues et 3,5x10*
UFC/culture en absence de boues. Dans tous les cas, les populations ont atteint un
maximum aprés 15 jours d’incubation, sauf pour celle formant des halos au niveau du
microcosme avec boues. Le prolongement de 1’incubation des microcosmes avec boues a
entrainé une diminution de la concentration & 2,6x10’ UFC/culture pour la population
totale et 1,4x10° UFC/culture pour les bactéries formatrices de halos. Pour les
microcosmes sans boues, la microflore totale était constituée entiérement de
microorganismes formant des halos aprés 15 jours d’incubation. Par la suite, les
microorganismes formant des halos & partir du phénanthréne ont chuté plus rapidement
que les microorganismes totaux pour atteindre 5,7x10° et 4,4x10° UFC/culture,

respectivement.
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A partir des différents milieux utilisés, une dizaine de colonies ont été
sélectionnées en raison de la production d’un pigment brun lorsqu’incubé en présence du
phénanthréne. Ces colonies ont été testées pour leur capacité & dégrader divers HAP
comme le fluoréne, le fluoranthéne et le pyréne. Certaines souches pouvaient utiliser un
des trois ou méme les trois HAP (Tableau 15). Les souches produisant un halo sur milieu
solide avec le pyréne ont été testées en milieu liquide avec ce HAP comme source de
carbone et d’énergie. Aucune coloration du milieu n’a été observée malgré une croissance
apparente. Etant donné que le dosage du pyréne n’a pas été effectué, il est donc

impossible d’évaluer de fagon certaine la dégradation du pyréne par ces souches.

3.2.2. Milieu liquide

Le suivi des populations dégradant I’hexadécane a révélé que celles-ci sont
beaucoup plus importantes au départ au niveau des microcosmes en présence des boues
qu’en leur absence (résultats non présentés). Par contre, la croissance de ces populations a
été supérieure au niveau des microcosmes sans boues puisque la concentration
microbienne est passée de 1,8x10° a 1,8x10® bactéries/culture et de 1,8x10® a 1,8x10°
bactéries/culture en présence de boues aprés 30 jours d’incubation (résultats non

présentés).

3.23.PCR

Un suivi des populations microbiennes possédant les génes de dégradation des
HAP a aussi été effectué par la méthode du PCR. Un signal a été observé au niveau des
microcosmes avec ou sans les boues biologiques tout au long des 30 jours d’incubation
(résultats non présentés). Ceci révele la présence des bactéries dégradant les HAP tout au

long des 30 jours d’incubation.
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Tableau 15: Formation de halos par diverses souches isolées a partir des
microcosmes avec ou sans boues.

Souches HAP testés
Fluoréne Fluoranthéne Pyréne

VAL 1
VAL 2
VAL 3
VAL 4
VALS ..
VAL 6
VAL 7
VAL 8
VAL 9
VAL 10
VAL 11

=
++ +Z ++++++ o+

+ + + A+ o+
+ 4+ + o+ +

+ : présente de halos
- : absence de halos
n.v. : non vaporisé
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4. AUTRES SOLS

4.1 Microcosmes avec un sable plus contaminé

Pour rester dans la méme optique, un sol de type sablonneux plus contaminé
provenant de la sabliére Thouin a été utilisé en microcosmes. La concentration totale de
I’ensemble des HAP au départ dans ce sol a été de 450 ppm comparativement a 280 ppm
pour le lot de sol précédent (Figure 18). Les valeurs retrouvées au niveau des
microcosmes avec le sol peu contaminé étaient de 90 et 72 ppm pour les HAP a deux et
trois cycles, comparativement & 111 et 106 ppm pour le sol plus contaminé. Pour les
autres HAP, leur concentration a doublé dans le nouveau lot de sol de la sabliére. Par
exemple, la concentration des HAP de quatre cycles est passée de 63 & 126 ppm. Pour
leur part, les alcapes au niveau du sol utilisé précédemment étaient de 130 ppm par

rapport & 247 ppm pour le nouveau lot de sol.

Quelque soit le lot de sol utilisé, I’enlévement des hydrocarbures a été
important en présence de boues biologiques (Figure 18). Aprés 30 jours d’incubation, la
concentration résiduelle dans les deux sols se situait en dessous de 10 ppm pour les HAP
de deux, trois et six cycles. Ce qui correspond & 93, 91 et 58 % de dégradation pour le sol
peu contaminé et 93, 92 et 76 % pour le lot de sol plus contaminé. Pour les HAP de
quatre et cinq cycles, les concentrations ont été en dessous de 45 ppm, soit 4 64 et 55 %
d’enlévement, respectivement, pour le sol plus contaminé et en dessous de 40 ppm,
correspondant a 38 et 40 % d’enlévement, respectivement, pour le sol peu contaminé. Par
contre, la dégradation des alcanes a été plus efficace dans le lot de sol peu contaminé. La
concentration résiduelle dans le microcosme avec le sol plus contaminé a été trois fois
plus élevée que celle retrouvée dans le sol moins contaminé aprés 30 jours. Cependant, la
baisse de la concentration au niveau de ces microcosmes a été de 106 et 148 ppm pour le
sol peu et plus contaminé, respectivement. La comparaison du pourcentage de
dégradation des alcanes a permis de constater que celui-ci a été plus important pour les
microcosmes avec le sol peu contaminé (82 %) par rapport au lot de sol plus contaminé
(60 %).
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L’analyse de la dégradation des hydrocarbures dans les microcosmes avec et
sans boues avec le lot de sol plus contaminé, a permis d’évaluer I’efficacité des boues
biologiques dans ces conditions (Figure 18). En effet, la dégradation des HAP a deux,
trois et quatre cycles et des alcanes a été accéléré en présence des boues dans le sol plus
contaminé. Contrairement aux microcosmes avec le sol peu contaminé, il y a eu une
certaine dégradation des HAP a quatre cycles et des alcanes en absence de boues dans les

microcosmes avec le lot de sol plus contaminé.

4.2 Microcosmes avec un sol contaminé au créosote

Des expériences avec un sol contaminé au créosote ont été effectuées afin
d’évaluer si les boues biologiques pouvaient avoir le méme effet qu’avec le sable.
Comme aucune dégradation n’a été observée aprés 21 jours d’incubation, seulement cing
composés représentatifs de la contamination du sol par les hydrocarbures ont été suivis
durant le reste de la période d’incubation des microcosmes. Ce sol est fortement
contaminé en hydrocarbures comme en témoigne la concentration (ppm) des cinq
composés : acénaphtaléne (2044), phénanthréne (3075), fluoranthéne (2843), pyréne
(1762) et hexacosane (2725).

Aprés 30 jours d’incubation, aucune dégradation n’a été observée au niveau des
microcosmes effectués avec le sol contaminé au créosote. Par contre, aprés 60 jours
d’incubation une faible dégradation est apparue en ce qui concemne le phénanthréne. La
concentration de ce HAP a été réduite a 2263 ppm, soit 20 % de dégradation tandis qu’a
avec le sol de la sablié¢re la dégradation était déja de 100 %. Finalement, aprés 75 jours
d’incubation, la concentration résiduelle de phénanthréne a été de 1322 ppm, soit 54 % de
dégradation. Pour 1’acénaphthaléne, le fluoranthéne, 1’hexacosane et le pyréne, leur
concentration n’a pas bougé. Une évaluation de la viabilité des microorganismes présents
dans le sol a été effectuée pour les jours 0 et 7, afin de déterminer si la forte

contamination du sol affectait les flores microbiennes. La viabilité de la microflore s’est
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maintenue, indiquant qu’il n’y a pas de croissance ni de mortalité de la population

microbienne présente dans ces cultures en microcosmes.



DISCUSSION
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1. AVANTAGES DE L’ADDITION DES BOUES BIOLOGIQUES A UN SOL
CONTAMINE AUX HYDROCARBURES

L’amélioration de la dégradation des hydrocarbures contaminant des sols en y

ajoutant des boues biologiques, un déchet industriel provenant d’une usine de traitement
des eaux usées d’une raffinerie de pétrole, est une méthode peu documentée dans la
littérature. Dans la présente étude, 1’addition de ces boues au sol de la sabliére Thouin a
permis la dégradation des HAP de 4 cycles comme le fluoranthéne, le pyréne,ll'e benzo(a)
anthracéne et le chryséne qui sans ajout ne sont pas dégradés. L’addition de ces boues a
aussi permis ’accélération de la biodégradation de certains HAP de 2 cycles comme le
naphthaléne, le 1-méthylnaphthaléne et I’acénaphthyléne, ainsi que ceux de trois cycles
comme 1’acénaphthéne, le fluoréne et ’anthracéne. Aprés 30 jours d’incubation, nous
avons obtenu 76 ét 94 % d’enlévement pour les HAP de 2 et 3 cycles et 83 % pour les
HAP de 4 cycles. Nos résultats sont semblables & ceux obtenus par Bisaillon ef al. (1998)
qui ont utilisé le méme type de biotraitement. Ceci suggére donc que les boues possédent

un potentiel de réutilisation intéressant au niveau environnemental.

En méme temps que la dégradation des HAP, celle des alcanes a aussi été suivie
dans les cultures. La disparition, entre autre, de 1’octadécane, du nonadécane, de
I’éicosane et du docosane n’a €té observée qu’en présence des boues. Dans les cultures
avec boues, la dégradation des alcanes a été de 75 % par rapport 4 aucune dégradation en
leur absence aprés 30 jours d’incubation. La présence d’un grand nombre de
contaminants et la compétition métabolique qui peut en découler pourraient expliquer le
fait que certains hydrocarbures aliphatiques soient tout aussi difficilement dégradés que
certains HAP dans ces cultures. Ceci signifie donc que les boues n’agissent pas seulement
sur la biodégradation des HAP mais aussi sur celle des alcanes et confirme I’effet
bénéfique de I’addition de ces microorganismes, parfois considéré comme un déchet

industriel, a un sol contaminé aux hydrocarbures.
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En plus d’accélérer la dégradation des hydrocarbures, les boues biologiques ont
permis de réduire la concentration de certains HAP (benzo(a)anthracéne, chryséne et
benzo(a)pyréne) a des valeurs inférieures au critére C des normes du MEF. De plus, dans
ces cultures, la concentration résiduelle du benzo(ghi)péryléne, de 1’indo(1,2,3-cd)pyréne,
de I’acénaphthyléne, de I’anthracéne et du naphthaléne ont atteint le critére A. En absence
des boues, seuls le naphthaléne et I’acénapthaléne ont vu leur concentration descendre en
dessous de la plage B-C. Ce traitement par ajout de boues biologiques est par conséquent
plus performant ce qui permet de réhabiliter rapidement un sol contaminé. La présence de
boues semble donc avantageuse pour la décontamination d’un sol pollué comme celui de

la sabliére Thouin.

2. PRINCIPAUX FACTEURS DE L’AMELIORATION DE LA DEGRADATION
DES HYDROCARBURES

Les boues biologiques provenant du traitement des eaux usées d’une raffinerie de

pétrole contiennent non seulement de nombreuses populations bactériennes adaptées a la
dégradation des hydrocarbures, mais sont aussi trés riches en azote. Ces deux facteurs
pourraient étre impliqués dans 1’amélioration de la dégradation des hydrocarbures au
niveau du sol de la sabliére Thouin. Les différents essais menés pendant nos travaux ont

permis de distinguer I’effet de ces deux facteurs.

2.1 Analyse des performances de la dégradation

Le sol de la sabliére Thouin, tel que démontré par Lirette (1996), est déficient en
azote. Le rapport C: N de ce sol est de 100: 2, ce qui est différent de celui rapporté
comme étant optimal dans la littérature (120 : 10) pour la dégradation des hydrocarbures
(Wilson et Jones, 1993). Comme ce rapport est de 100 : 2070 pour les boues biologiques,
il a été possible d’obtenir un rapport de 100: 13 en y ajoutant 0,7% (p/p) au sol. Nos
résultats ont démontré que 1’ajustement du rapport C : N du sol accélérait et améliorait la

dégradation des hydrocarbures.
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De I’azote organique (urée) ou inorganique (nitrate d’ammonium) a été ajouté en
substitution des boues afin de vérifier si 1’amélioration de la dégradation des
hydrocarbures était seulement due a la grande quantité d’azote contenu dans les boues.
Ce nutriment pourrait étre un des éléments limitant pour les microorganismes du sol et
ainsi permettre 1’augmentation de la dégradation des hydrocarbures. L’azote ajouté a nos
cultures a entrainé une faible diminution de la dégradation des HAP par rapport & 1’ajout

des boues.

La différence entre les concentrations résiduelles en présence de boues ou
d’azote dans les cultures pourrait suggérer ’implication d’un ou plusieurs autres facteurs
dans la dégradation des HAP. L’absence des bactéries des boues biologiques dans les
cultures avec azote peut expliquer que celles-ci soient un peu moins performantes que
celles avec boues. La microflore des boues ne jouerait qu’un réle mineur au niveau de la
dégradation. Il semblerait donc que I’azote soit 1’élément majeur des boues qui permet
d’accélérer la dégradation des HAP dans le sol de la sabliére Thouin. Par conséquent
I’addition de boues biologiques semble améliorer 1’activité microbienne du sol surtout en

rétablissant le ratio C : N du sol de la sabliére.

Comme cela fut le cas pour les HAP, la dégradation des alcanes a été suivie suite
a la substitution des boues par des sources d’azote organique ou inorganique. Nous
n’avons pas observé de stimulation suite & 1’ajout d’azote a nos cultures. En fait, la
substitution des boues biologiques par de I’urée ou du nitrate d’ammonium a
considérablement diminué la dégradation de ces composés par rapport & 1’addition de
boues. Ceci semble indiquer que les microorganismes des boues biologiques possédent
un meilleur potentiel pour dégrader les alcanes que la flore indigéne de la sabliére
Thouin. Les bactéries provenant des boues semblent plus adaptées & la dégradation des
alcanes que des HAP. Ceci serait probablement di au fait que ces boues proviennent du
traitement d’eaux usées contenant de grandes concentrations d’alcanes et que les

microorganismes des boues sont adaptés & dégrader ce type de contaminant. Ceci peut
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étre confirmé par le compte microbien qui révéle une plus forte concentration de bactéries
dégradant les alcanes au niveau des boues plutét que dans le sol. Il semble donc que
I’azote des boues biologiques ne soit pas un facteur important dans ’accélération de la

dégradation des alcanes comme il semble I’étre pour celle des HAP.

De fagon similaire, la substitution des boues par de I’azote a diminué la
dégradation des hydrocarbures pétroliers Cyo & Cso, Leur dégradation a été environ 3 fois
plus faible pour les cultures avec de 1’azote que celles contenant des boues. Ceci suggére
une fois de plus que les microorganismes des boues sont importants pour la dégradation
des hydrocarbures. Mais comme les hydrocarbures Cj & Cso comprennent les HAP, les
alcanes et autre’ composés, ce paramétre ne permet pas d’établir sur quel type

d’hydrocarbures les bactéries des boues sont particuliérement actives.

2.2 Microorganismes

Pour analyser I’importance des microorganismes indigénes des boues biologiques,
des boues stérilisées par filtration ou par autoclavage ont été additionnées aux cultures au
lieu de boues non stérilisées. La dégradation des HAP n’a pas été affectée par 1’ajout de
ces boues stérilisées au lieu des boues non stérilisées. De plus, des cultures dont le sol a
été irradié et ou des boues non stérilisées ont été ajoutées ont montré une dégradation des
HAP plus faible que dans les cultures avec un sol non irradié et avec boues. Ces résultats
confirment que les principaux microorganismes impliqués dans la dégradation des HAP
proviennent surtout du sol de la sabliére et non des boues. Comme il a été possible
d’observer pour les HAP, Margesin et Schinner (1997) ont montré que la biostimulation
de la microflore indigéne du sol par un fertilisant inorganique était plus efficace que la
bioaugmentation avec un inoculum de microorganismes pré-adaptés. Donc les boues ont
surtout joué un r6le de suppléments nutritifs pour la microflore du sol de la sabliére plutot
que d’enrichir la population bactérienne capable de dégrader les HAP. C’est donc dire
que I’apport en azote fourni par les boues permet d’améliorer la dégradation des HAP par

la microflore indigéne du sol principalement. Les résultats obtenus suggérent qu’un des
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facteurs qui limite la performance de la microflore indigéne du sol de la sabliére

dégradant les HAP est la faible concentration d’azote de ce sol.

Contrairement aux HAP, 1’addition de boues biologiques stérilisées a entrainé une
réduction significative de la dégradation des alcanes. Ceci indique donc que les
microorganismes indigénes des boues sont particulierement impliqués "dans la
dégradation des alcanes. Les résultats obtenus avec les microcosmes additionnés d’azote,
confirment cette hypothése, puisque aucune amélioration de la dégradation des alcanes
n’a été observée en absence de boues biologiques. De plus, I’irradiation du sol n’a que
faiblement affecté r'la dégradation des alcanes lorsque des boues biologiques sont ajoutées
a ce sol. Ceci est d’autant plus vrai puisque le sol contient peu de microorganismes
pouvant effectuer la dégradation des contaminants visés par rapport aux boues.
L’adaptation de la microflore des boues a la dégradation des alcanes vient probablement

du fait que les boues en contiennent une forte concentration par rapport au sol.

Contrairement aux alcanes, la dégradation des hydrocarbures pétroliers Cjg & Csp
est semblable en présence de boues stérilisées ou non, mais, dans les deux cas, est
meilleure et plus rapide qu’en ajoutant de I’azote. Ceci semble indiquer que les boues
possédent des éléments nutritifs dont le sol de la sabliére manque pour dégrader les
hydrocarbures. De plus, 1’absence de la microflore des boues semble diminuer la
compétition avec les microorganismes déja présents au niveau du sol. Ceci est d’autant
plus vrai qtie le sol contient une forte concentration de microorganismes dégradant les

HAP et que ceux-ci sont compris dans les hydrocarbures Cyg & Csp.

Par conséquent, les microorganismes des boues joueraient un role majeur tandis
que I’azote un role mineur dans la dégradation des alcanes et des hydrocarbures Cyg & Csp.
Cette augmentation des populations microbiennes constitue une bioaugmentation. Par

contre, au niveau des HAP, la microflore indigéne du sol est un des facteurs majeurs de la
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dégradation de ces composés. Par conséquent 1’addition des boues biologiques constitue
une biostimulation, c’est-a-dire que c’est principalement 1’azote qui stimulerait la
dégradation des HAP, les microorganismes des boues ne joueraient donc qu’un rdle

mineur.

2.3 Minéralisation

L’utilisation du phénanthréne et de I’hexadécane marqués au “C nous a permis de
mettre en évidence la capacité des microorganismes indigénes du sol et des boues a
minéraliser a 37 % le phénanthréne, c’est-a-dire d’effectuer une dégradation du polluant
en éléments inorganiques. La présence de boues biologiques dans les cultures de sol
contaminé a pem;iS la minéralisation compléte du phénanthréne. Les cultures non
additionnées de boues n’ont pas montré de minéralisation significative de ce polluant.
L’enlévement du phénanthréne non marqué a é€té de 92 % dans les cultures en présence
de boues et 24 % en leur absence. La différence entre le pourcentage de dégradation et de
minéralisation (68 %) suggére que ce HAP a été transformé en intermédiaires de
dégradation qui s’accumulent ou sont incorporés au niveau de la biomasse ou encore
adsorbé aux particules du sol. En absence de boues, la microflore du sol a été incapable
de minéraliser le phénanthréne, probablement parce que le sol est déficient en azote et ne
permet pas un développement adéquat de cette derniére. D’ailleurs, Lirette (1996) a
obtenu une minéralisation du phénanthréne de 90 % suite a la biostimulation de la flore
indigéne du sol de la sabliére avec de I’extrait de levures. Par conséquent, il semble
probable qu’un ajout sera nécessaire pour améliorer ou obtenir la minéralisation de
certains HAP. Ceci suggére que la microflore bactérienne du sol posséde une carence

nutritive, qui serait en partie comblée par I’addition de boues.

La substitution de boues biologiques par de 1’azote n’a pas permis la
minéralisation du phénanthréne, puisque les pourcentages de CO, marqué obtenus n’ont
jamais dépassé les valeurs observées dans les contrdles abiotiques. En fait, 1’ajout d’azote

a nos cultures a aussi diminué la dégradation du phénanthréne par rapport a celles



112

contenant des boues de fagon similaire aux cultures en microcosmes. Ceci semble
indiquer que méme si le sol posséde la concentration la plus élevée de microorganismes
ayant le potentiel de dégradation des HAP, les boues sont nécessaires pour la
décontamination du sol de la sabliére. C’est donc dire qu’il y aurait un autre facteur dans
les boues que I’azote qui serait responsable de la minéralisation. Il se pourrait aussi que la
microflore indigéne du sol soit capable de transformer le phénanthréne sans toutefois le
dégrader complétement ou bien qu’elle soit inhibée par les intermédiaires de dégradation

et que c’est la microflore des boues qui effectuerait leur minéralisation.

Cette hypothése est d’autant plus plausible que 1’élimination des microorganismes
des boues biologfques a donné les mémes résultats que ceux observés avec les cultures
contenant de 1’azote, c’est-a-dire que ’addition de boues stérilisées n’a pas permis la
minéralisation du phénanthréne. Comme pour les cultures avec azote, la dégradation du
phénanthréne non marqué a été plus importante que la minéralisation. Les boues semblent
donc jouer un rdle important au niveau de la minéralisation des HAP. L’effet combiné
des microorganismes du sol et des boues semble nécessaire & la minéralisation des HAP.
Ceux du sol de la sabliére joueraient un rle principalement au niveau des premiéres

étapes de dégradation alors que ceux des boues termineraient le travail.

Comme dans le cas des HAP, la minéralisation de I’hexadécane n’a été obtenue
que dans les cultures additionnées de boues, soit environ 12 % aprés 45 jours
d’incubation. Pour leur part, Késtner et al. (1995), aprés avoir ajouté du compost dans un
bioréacteur contenant du sable contaminé aux HAP et aux alcanes, ont obtenu une
minéralisation d’environ la moitié¢ de ’hexadécane ajouté aprés un temps d’incubation
similaire. Méme chose pour Effroymson et Alexander (1991) qui ont obtenu une
minéralisation de 30% en culture liquide, aprés avoir ajouté de I’heptamethylnonane dans
lequel était dissout I’hexadécane. La plus faible performance de minéralisation observée
ici par rapport & ces deux études pourrait étre attribuée aux différentes conditions de

cultures utilisées. Par exemple, contrairement aux autres, les cultures que nous avons
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utilisées n’étaient pas agitées et comme nous avons pu le constater 1’aération a augmenté
la minéralisation du phénanthréne. Par contre, la dégradation a été de 81 %, ce qui
suggére qu’une grande partie de I’hexadécane est probablement transformée en

intermédiaires qui s’accumulent ou sont incorporés dans la biomasse.

2.4 Analyse de la microflore

Afin de vérifier s’il y avait un lien entre la croissance des microorganismes des
différentes cultures et leurs niveaux de dégradation, différents suivis de populations
bactériennes ont été effectués. De fagon générale, les divers patrons de croissance
observés ont débuté par une augmentation de la population pour atteindre un maximum
aprés environ 15 jours d’incubation suivie par une tendance a la baisse aprés 30 jours.
Dans les cultures additionnées de boues, la corrélation entre la vitesse de croissance et la
dégradation est remarquable, puisqu’en général, plus de 50 % des polluants sont dégradés
aprés 15 jours d’incubation. Les populations bactériennes ont toutes considérablement
diminué aprés 30 jours, ce qui semble correspondre avec les faibles concentrations de
polluants résiduels au niveau du sol. Ceci est probablement dii au fait que la microflore
dégradant les HAP dépend de la concentration de ces contaminants ainsi que d’une
présence suffisante de nutriments pour soutenir leur croissance. Ceci semble étre
confirmé par le compte microbien des populations dégradant les HAP qui révéle que le
sol posséde une concentration plus élevée que les boues. L’analyse de la contamination
des HAP permet d’appuyer cette hypothése car le sol posséde une concentration de HAP

plus forte que les boues, donc une microflore blus adaptée a leur dégradation.

Par contre, cette méme corrélation n’est pas observable au niveau du suivi des
populations microbiennes dégradant les alcanes, car elles ne cessent pas de croitre tout au
long de la dégradation de ces contaminants. Les cultures avec boues possédent une plus
forte population de bactéries pouvant dégrader 1’hexadécane que celles du sol. Malgré le
fait qu’il semble avoir une absence de dégradation dans les cultures sans boues, une

croissance microbienne, avec comme seule source de carbone I’hexadécane, semble étre
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croissance microbienne, avec comme seule source de carbone I’hexadécane, semble étre
observable. La microflore du sol semble donc capable de croitre en utilisant ce composé,
mais ce contaminant ne semble pas assez biodisponible aux bactéries pour permettre une
biodégradation ou les intermédiaires produits causent 1’inhibition de leur croissance. Ceci
semble indiquer que le sol et les boues possédent une microflore pouvant dégrader les

alcanes mais que celle des boues est plus adaptée pour effectuer ce travail.

2.5 Comparaison avec la littérature scientifique

Frigon et al. (1997), Kistner et al. (1995) et van Ginkel et al. (1997) ont aussi
ajouté des boues é’. des réacteurs contenant soit un sol contaminé, soit un contaminant
comme seule‘source de carbone. Ces auteurs ont tous obtenu 90 % et plus d’enlévement
de benzénes chlorés ou d’anthracéne et d’hexadécane ou I’EDTA, en moins de 10 jours.
Les meilleures performances observées dans ces études par rapport a la biodégradation
des HAP et des alcanes dans nos cultures enrichies de boues biologiques pourraient étre
dues en partie a la vitesse de dégradation de ces composés. Car plus un contaminant est
complexe, plus sa vitesse d’enlévement est réduite. De plus, les cultures qu’ils ont
utilisées n’étaient contaminées qu’avec un seul polluant tandis que les nbtres en
contenaient plus d’une cinquantaine. En effet, plusieurs études ont démontré que la
présence de certains HAP peut ralentir ou inhiber la dégradation des autres HAP
(Bouchez et al., 1995; Stringfellow et Aitken, 1995; Tiehm et Fritzsche, 1995). La
présence d’un nombre important de contaminants dans un sol semble ralentir leur
dégradation mais I’ajout de boues améliore significativement la dégradation des HAP et
des alcanes. C’est le cas des HAP de quatre cycles qui sont reconnus pour étre

récalcitrants aux traitements biologiques.

Plus particuliérement, comme I’ont observé plusieurs auteurs (Rosenberg et Ron,
1996; Prince, 1993; Pritchard et al., 1992; Glaser, 1991) la faible concentration d’azote
disponible au niveau d’un sol pourrait étre un des principaux facteurs limitant la

dégradation des hydrocarbures. Plusieurs travaux ont démontré que I’ajout d’azote
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1995; Ellis et al., 1990). Nos travaux révélent des résultats similaires suite & 1’apport
d’azote pour la dégradation des HAP. Par contre, contrairement 4 Fedorak et Westlake
(1981) et a Toccalino et al. (1993) qui ont observé une amélioration de la dégradation des -
alcanes aprés avoir ajouté de I’azote, nous n’avons pas constaté de dégradation de ces

composés.

Non seulement les boues fourniraient de 1’azote mais aussi des bactéries
adaptées a la dégradation des alcanes permettant [’amélioration de leur dégradation. 11 y
aurait donc un enrichissement, c’est-d-dire une augmentation des populations
microbiennes déjj présentes dans le sol. Comme ’ont observé de nombreux auteurs
(Moller et Ingvoréen, 1993; Wiesel ef al., 1993) I'addition de bactéries ou de consortium
isolés de sols contaminés permet d’augmenter I’efficacité des biotraitements de sols
pollués aux hydrocarbures. Pesce et Wunderlin (1997) aussi ont démontré que 1’addition
de microorganismes adaptés a la dégradation du 2,6-diaminotoluéne permettait une
accélération de la biodégradation de ce composé. Ceci suggére donc que les boues
agissent au niveau de la dégradation des HAP grice a I’azote qu’elles contiennent et au

niveau de celle des alcanes avec 1’aide de sa microflore indigéne.
g

3. AUTRES SOLS

Ces expériences testaient I’efficacité du biotraitement sur un sable plus contaminé

et un sol contaminé au créosote. Des recherches effectuées par Huesemann et Moore
(1993) concernant I’influence de la concentration de pétrole sur sa dégradation dans un
sol sablonneux ont démontré que le pétrole en plus faible concentration était plus
rapidement dégradé que celui avec une concentration plus forte. Contrairement a ces
auteurs, le fait d’avoir utilisé un sable plus contaminé n’a pas affecté la dégradation des
HAP par rapport au sol moins contaminé. Par contre, la dégradation des alcanes dans ces
cultures a été moins importante aprés 30 jours d’incubation que dans le sol peu
contaminé. Cela pourrait s’expliquer par le fait que la quantité de boues biologiques,

possédant la microflore dégradant les alcanes n’était pas suffisante dans ces conditions.
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possédant la microflore dégradant les alcanes n’était pas suffisante sous ces conditions.
Comme démontré par Ramadan et al. (1990), la taille de I’inoculum pourrait étre trop
petite pour dégrader la plus forte concentration d’alcanes. Une autre possibilité pourrait
étre la toxicité des intermédiaires de dégradation des alcanes. Contrairement aux résultats
obtenus avec le sol peu contaminé, une certaine dégradation des alcanes a été observée en
absence de boues avec le sable plus contaminé. Ceci semble suggérer que le sol posséde
bien une population microbienne pouvant dégrader les alcanes mais la disponibilité de
ces contaminants pour la flore indigéne du sol pourrait étre la cause de leur faible
dégradation. Ces résultats semblent démontrer que 1’ajout de boues & un sable plus

contaminé posséde la capacité d’améliorer la dégradation des hydrocarbures.

Les résultats obtenus avec le sol contaminé au créosote sont difficiles a
interpréter. Le fait de ne pas connaitre les antécédents de ce sol ainsi que sa
caractérisation chimique, rend [D’interprétation difficile. Comme 1’a fait remarquer
Salanitro et al. (1997) la dégradation de trés fortes concentrations se fait beaucoup plus
lentement que pour de faibles concentrations. Nous avons obtenu des résultats similaires
car aprés 45 jours d’incubation aucune diminution n’a été constatée. Ceci semble indiquer
que la biodisponibilité est un paramétre majeur lorsqu’il s’agit d’un sol riche en matiére
organique. De plus, la littérature indique que les HAP de hauts poids moléculaires sont
toxiques et mutagénes (Singleton, 1994; Leahy et Colwell, 1990; Atlas, 1981). Mais les
trés fortes concentrations de ces composés ne semblent pas affecter la viabilité des
microorganismes puisque aprés 7 jours une concentration similaire a celle du départ était
toujours présente. Méme si la dégradation avait bien débuté aprés 75 jours d’incubation,
1’ajout de boues a ce type de sol n'a pas eu d’effet stimulateur comme observé avec le sol

de la sabliére.
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L’addition au sol de boues biologiques, & ce jour considéré comme un déchet

industriel d’une raffinerie de pétrole, au sol améliore la dégradation des hydrocarbures

par rapport a I’addition d’eau. L’analyse de ce biotraitement avait pour but de déterminer

quels étaient les facteurs des boues biologiques qui étaient impliqués dans 1’accélération

de la dégradation des hydrocarbures. L’étude de certaines composantes de ces boues

biologiques a permis de conclure que :

1)

2)

3)

4)

5)

6)

Les boues biologiques permettent 1’accélération de la dégradation des HAP de
deux a trois cycles. Plus particuliérement, dans le cas des alcanes et des HAP
a quatre cycles, leur dégradation n’est possible qu’en présence des boues
biologiques.

Un avz;ntage de ce biotraitement est que les normes gouvernementales sont
non seulement plus rapidement atteintes, mais les concentrations résiduelles
sont beaucoup plus faibles que celles retrouvées dans le sol additionné d’eau.
L’addition d’urée et de nitrate d’ammonium au lieu des boues a permis de
constater que 1’azote contenu dans celles-ci jouait un réle majeur dans la
dégradation des HAP. Par contre, I’ajout de boues stérilisées par filtration ou
autoclavage a permis de démontrer que les microorganismes qu’elles
contenaient jouaient un role majeur dans la dégradation des alcanes
comparativement aux HAP.

L’élimination de la microflore indigéne du sol par irradiation a démontré leur
importance pour la dégradation des hydrocarbures.

L’effet accélérateur de la dégradation des hydrocarbures, suite & I’addition des
boues biologiques, a méme été mis en évidence a I’aide d’un sol plus
fortement contaminé.

La minéralisation du 'C-phénanthréne et '*C-hexadécane s’est révélée I'un
des principaux avantages de I’'utilisation des boues biologiques pour la
décontamination d’un sol pollué car ce n’est qu’en présence des boues
biologiques qu’il y a eu formation de dioxyde de carbone radioactif lors de la
dégradation des HAP et des alcanes.
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7) L’accélération de la dégradation causée par 1’addition des boues biologiques
au sol contaminé a aussi été observée au niveau des hydrocarbures pétroliers
Cioa Cso.

8) L’évaluation des populations microbiennes a permis de démontrer que le sol
était riche en microorganismes dégradant les HAP tandis que les boues
biologiques 1’étaient en microorganismes dégradant les alcanes.

9) Le suivi de la croissance a démontré que le maximum de croissance a été
atteint aprés 15 jours d’incubation. La présence d’une microflore dégradant les
HAP dans le sol et son absence au niveau des boues biologiques a été
confirmé par I’utilisation de la technique du PCR.

10) Finalement, I’utilisation d’un sol contaminé au créosote a permis de constater
que l’éccélération de la dégradation des hydrocarbures suite a 1’addition de
boues est moins performante comparativement a celle observée avec le sol de

la sabliére Thouin.
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