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Etude du comportement d’un marais filtrant planté de végétaux a base de bagasse
soumis a différentes charges organique et hydraulique dans un climat tropical

Julia EYMARD

RESUME

Les rejets d’azote et de phosphore dans les eaux usées contribuent a 1’eutrophisation des
milieux aquatiques, ce qui nécessite le développement de solutions de traitement efficaces et
durables. Dans cette perspective, les marais filtrants utilisant des substrats alternatifs issus de
résidus agricoles représentent une approche intéressante, notamment en climat tropical ou la
disponibilit¢ de biomasses locales offre un potentiel de valorisation. Cette étude évalue les
performances d’un marais filtrant a écoulement vertical planté de Canna indica utilisant la
bagasse de canne a sucre comme substrat, soumis a différentes charges hydrauliques et
organiques dans un contexte de climat tropical contrdlé.

Le dispositif expérimental est composé de quatre unités pilotes, soit trois unités contenant de
la bagasse (résidu fibreux de la canne a sucre) de différentes granulométries et une unité
témoin (traditionnelle) constituée de gravier et de sable. Les performances ont été évaluées a
partir du suivi des différentes formes de 1’azote, du phosphore total et de 1’alcalinité au cours
de plusieurs phases d’exploitation avec variations de la charges hydrauliques et organiques.

Les résultats ont montré que les unités a base de bagasse permettaient un enlevement efficace
de 1’azote ammoniacal, avec des rendements compris entre 65 et 88 %, et que les
granulométries les plus fines favorisaient généralement les meilleures performances. Pour le
phosphore, I'unité témoin a obtenu les rendements les plus élevés, variant de 41 a 64 %, alors
que les unités contenant de la bagasse ont présenté des rendements de 20 a 51 %. Une charge
hydraulique de 144 mm/d a permis d’obtenir les meilleures performances globales en azote.
De manicre générale, une diminution de la charge organique s’est accompagnée d’une
amélioration des rendements d’élimination de 1’azote ammoniacal, alors que les performances
relatives a 1’azote global ont diminué. Pour le phosphore, les résultats mettent en évidence
I’existence d’une charge organique optimale, soulignant que les performances du systeme
dépendent d’un équilibre entre 1’activité biologique et les mécanismes de rétention du
phosphore. Ces résultats confirment le potentiel de la bagasse comme substrat alternatif pour
le traitement de I’azote dans les marais filtrants, tout en soulignant les limites de ce matériau
pour la rétention du phosphore.

Mots-clés : marais filtrant, bagasse de canne a sucre, Canna indica, azote, phosphore, charge
hydraulique, charge organique, résilience, traitement des eaux usées






Study of the performance of a bagasse-based planted constructed wetland under
different organic and hydraulic loading disturbances with tropical climate conditions

Julia EYMARD

ABSTRACT

Nitrogen and phosphorus discharges from wastewater contribute to the eutrophication of
aquatic ecosystems, highlighting the need for effective and sustainable treatment solutions. In
this context, constructed wetlands using alternative substrates derived from agricultural
residues represent an interesting approach, particularly in tropical climates where the
availability of local biomass offers opportunities for resource recovery. This study evaluates
the performance of a vertical-flow constructed wetland planted with Canna indica and using
sugarcane bagasse as a substrate under varying hydraulic and organic loading conditions under
tropical climate conditions.

The experimental setup consisted of four pilot units: three units containing bagasse with
different particle sizes and one control unit composed of gravel and sand. Performance was
assessed through the monitoring of nitrogen species, total phosphorus, and alkalinity over
several operational phases.

The results showed that the bagasse-based units achieved effective ammonium nitrogen
removal, with efficiencies ranging from 65,4% to 87,5%, while finer bagasse particle sizes
generally yielded better performance. For phosphorus removal, the control unit achieved the
highest efficiencies, ranging from 40,5% to 64,0%, whereas the bagasse-based units exhibited
removal efficiencies between 20,2% and 51,3%. A hydraulic loading rate of 144 mm/day
provided the best overall nitrogen removal performance. Overall, decreasing the organic
loading rate improved ammonium nitrogen removal but reduced total nitrogen removal
performance. For phosphorus, the results highlighted the existence of an optimal organic
loading rate, indicating that system performance depends on a balance between biological
activity and phosphorus retention mechanisms. Despite the applied hydraulic and organic
loading disturbances, the systems demonstrated good operational resilience.

These findings confirm the potential of bagasse as an alternative substrate for nitrogen removal
in constructed wetlands while highlighting the limitations of this material for phosphorus
retention.

Keywords: constructed wetland, sugarcane bagasse, Canna indica, nitrogen, phosphorus,
hydraulic loading, organic loading, resilience, wastewater treatment
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INTRODUCTION

L’augmentation de la population mondiale, I’urbanisation croissante et 1’intensification des
activités humaines exercent une pression importante sur les ressources en eau. Chaque jour, de
grandes quantités d’eaux usées domestiques, industrielles et agricoles sont générées et doivent
étre traitées avant leur rejet dans I’environnement. Malgré les progres réalisés dans le domaine
de I’assainissement, une proportion importante des eaux usées produites a 1’échelle mondiale
est encore rejetée dans les milieux récepteurs sans traitement adéquat, entrainant des
conséquences environnementales, sanitaires et économiques importantes (United Nations,
2021). Parmi les contaminants présents dans les eaux usées, 1’azote et le phosphore occupent
une place particuliére en raison de leur réle dans les phénoménes d’eutrophisation. Lorsqu’ils
sont rejetés en exces dans les milieux aquatiques, ces nutriments favorisent la prolifération
excessive d’algues et de végétaux aquatiques, ce qui peut entrainer une diminution de
I’oxygene dissous, une dégradation de la qualité de I’eau et une perte de biodiversité (Correll,
1998). Certaines formes azotées, notamment 1’azote ammoniacal non ionisé, présentent
¢galement une toxicité directe pour les organismes aquatiques. Dans ce contexte, les
réglementations environnementales imposent des exigences de plus en plus strictes concernant

les concentrations de nutriments dans les effluents rejetés.

Divers procédés ont €té¢ développés afin de réduire les concentrations d’azote et de phosphore
dans les eaux usées. Les traitements biologiques conventionnels, tels que les boues activées,
demeurent les technologies les plus répandues. Toutefois, ces procédés nécessitent des
infrastructures complexes, une consommation énergétique importante ainsi qu’un controle
opérationnel rigoureux (Drewnowski, Remiszewska-Skwarek, Duda, & %tagod, 2019;
Medinilla et al., 2020). Leur efficacit¢ peut également étre affectée par les variations de
température, de charge hydraulique ou de charge organique (Ye et al., 2025). Les traitements
physicochimiques constituent une autre option, mais ils impliquent souvent 1’utilisation de

réactifs chimiques et des cotits d’exploitation €élevés (Arslan, Imran, Khan, & Afzal, 2017).



Face a ces limites, les systémes de traitement fondés sur les processus naturels suscitent un
intérét croissant. Parmi ceux-ci, les marais filtrants plantés de végétaux constituent une
technologie durable reposant sur I’interaction entre le substrat, les microorganismes et les
végétaux pour assurer 1’épuration des eaux usées. Ces systémes permettent de mobiliser
simultanément des mécanismes physiques, chimiques et biologiques favorisant 1’élimination
des matic¢res en suspension, de 1’azote et du phosphore, tout en présentant des besoins
énergétiques et opérationnels relativement faibles comparativement aux procédés
conventionnels (Stefanakis, 2020b). Les performances des marais filtrants dépendent toutefois
de nombreux facteurs, notamment les caractéristiques du substrat utilisé, les espéces végétales
implantées ainsi que les conditions d’exploitation (Abdelhakeem, Aboulroos, & Kamel, 2016).
En milieu tropical, les conditions climatiques constituent également un facteur important
influengant le fonctionnement des systémes. Les températures plus optimales favorisent
I’activité des communautés microbiennes et les processus biologiques impliqués dans la
dégradation de la matiére organique et les transformations de 1’azote (Systéme National de
Gestion des Risques et des Désastres en Haiti, 2025; Huiyong Wang, Xu, & Chai, 2023). De
plus, ’absence de période hivernale permet généralement le maintien d’une activité biologique
relativement stable tout au long de 1’année (Jokerst, Sharvelle, Hollowed, & Roesner, 2011).
Par ailleurs, les conditions climatiques tropicales favorisent le développement des végétaux
utilisés dans les marais filtrants et contribuent au maintien de leur fonctionnement (Sangabriel-
Lomeli et al., 2025). Les régions tropicales se caractérisent également par une forte production
agricole générant d’importantes quantités de résidus lignocellulosiques susceptibles d’étre
valorisés comme matériaux filtrants (Islam, Saeed, & Majed, 2022). En fournissant une source
interne de carbone, la bagasse pourrait contribuer a maintenir 1’activité des microorganismes
responsables de la réduction des nitrates et ainsi améliorer les performances d’élimination de
I’azote. Cette caractéristique est particuliecrement pertinente dans les filtres plantés, ou le
carbone constitue souvent un facteur limitant pour les processus biologiques de
dénitrification (Y. Zhang et al., 2022). Dans cette perspective, ’utilisation de matériaux
alternatifs issus de résidus agricoles, tels que la bagasse de canne a sucre, suscite un intérét
particulier en raison de leur faible cott, de leur disponibilité et de leur potentiel de valorisation

dans une approche d’économie circulaire. De méme, certaines espéces végétales comme



Canna indica sont reconnues pour leur capacit¢ d’adaptation aux conditions des milieux
filtrants et leur participation aux mécanismes d’¢limination des polluants (Karungamye, 2022).
Par ailleurs, les variations de charges hydrauliques et organiques peuvent influencer les
processus de traitement et ainsi modifier 1’efficacité globale du systéme. Malgré les
nombreuses études portant sur les marais filtrants, peu de travaux se sont intéressés de manicre
combinée a I’effet de substrats alternatifs et a la réponse du systéme face a des perturbations
de charge hydraulique et organique, en particulier en ce qui concerne 1’¢élimination de 1’azote
et du phosphore. Cette lacune limite la compréhension du comportement dynamique de ces

systémes et leur optimisation dans des conditions réelles de fonctionnement.

Dans ce contexte, les présents travaux visent a étudier le comportement d’un marais filtrant
utilisant la bagasse comme substrat, plant¢ de Canna indica, soumis a différentes charges
organique et hydraulique dans un climat tropical. Plus spécifiquement, I’étude vise a :
= ¢évaluer les performances et la résilience du systéme au cours du cycle de vie des plantes
= comparer les performances épuratoires en azote et phosphore de la bagasse a celles d’un
substrat conventionnel constitué¢ de gravier et de sable;
* ainsi qu’a déterminer I’influence de la granulométrie de la bagasse sur les rendements

d’¢élimination des contaminants et nutriments azotés et phosphorés.

Les présents travaux s’inscrivent dans un projet de doctorat plus élargi mené par Donald Louis-
Jean sur I’étude d’un marais filtrant constitué¢ de bagasse planté de Canna indica dans un climat
tropical. L’étude repose sur un dispositif expérimental comprenant trois unités pilotes
présentant différentes granulométries de bagasse, ainsi qu’une unité témoin conventionnelle
constituée de gravier et de sable. Les unités sont plantées avec des graines de Canna Indica et
sont placées dans une chambre environnementale contrélée pour simuler des conditions
tropicales. Les essais ont été effectués entre la 46° et la 95° semaine de fonctionnement des
unités. L’analyse se concentre sur les performances d’élimination de 1’azote et du phosphore,
afin d’évaluer I’influence du substrat et la résilience du systeme face a des variations de la

charge organique ainsi que de la charge hydraulique dans un climat tropical.



Pour atteindre ces objectifs, des analyses d’azote Kjeldahl, de nitrites, de nitrates, d’azote
ammoniacal, d’alcalinité et de phosphore total ont été effectués chaque semaine, et en fonction
des conditions d’essais, sur des échantillons d’eau prélevés a 1’effluent des quatre unités de
traitement. Les concentrations obtenues ont ensuite été comparées avec celles de I’eau usée

synthétique d’alimentation.

Le présent mémoire se divise en quatre chapitres. Le premier chapitre présente la revue de
littérature portant sur les enjeux liés a 1’azote et au phosphore dans les eaux usées, les
principales technologies de traitement disponibles ainsi que les fondements des marais filtrants
auxquels s’ajoute la présentation de travaux existants portants sur des marais filtrants plantés
de Canna Indica, des marais filtrants utilisant la bagasse de canne a sucre comme substrat et
¢galement des marais filtrants étudiés sous climat tropical. Le deuxiéme chapitre décrit le
matériel et les méthodes utilisés dans le cadre de 1’étude. Le troisiéme chapitre présente les
résultats expérimentaux obtenus pour les différents paramétres étudiés. Le quatriéme chapitre
propose une discussion de ces résultats en les mettant en perspective avec les connaissances
rapportées dans la littérature. Enfin, une conclusion générale résume les principaux constats

de I’étude et présente des recommandations pour les travaux futurs.



CHAPITRE 1

REVUE DE LA LITTERATURE

Ce chapitre présente les principaux concepts nécessaires a la compréhension du traitement de
I’azote et du phosphore dans les eaux usées. Elle aborde d’abord les cycles biogéochimiques
de ces nutriments ainsi que les enjeux environnementaux liés a leur rejet, avant de présenter
les principales technologies utilisées pour leur élimination, en mettant en évidence leurs
principes de fonctionnement, leurs performances et leurs limites. Enfin, les fondements des
marais filtrants sont présentés, ainsi qu’une synthése des travaux existants consacrés aux
marais filtrants plantés de Canna indica, aux systémes utilisant la bagasse de canne a sucre

comme substrat et aux marais filtrants étudiés sous climat tropical.

1.1 Azote et phosphore

Afin de mieux comprendre les enjeux liés a 1’élimination de I’azote et du phosphore des eaux
usées, cette section décrit leurs cycles biogéochimiques respectifs ainsi que les conséquences
environnementales et réglementaires associées a leur présence excessive dans les milieux

récepteurs.

1.1.1 Cycle de I’azote

L’azote est présent dans 1’atmosphere, les milieux aquatiques ainsi que dans les sols, et il
circule en permanence entre ces différents compartiments. Indispensable au développement
des organismes vivants, il subit des transformations chimiques et biologiques sur la base de
divers processus naturels. Comme I’illustre le cycle de 1’azote présenté a la Figure 1.1, cet
¢lément se présente principalement sous six formes : 1’azote libre (N2), I’ammoniac (NH3),
I’ammonium (NH4"), I’azote organique, les nitrites (NOy) et les nitrates (NOs3"). D’un point de
vue analytique, ces différentes formes d’azote sont regroupées au sein de parametres globaux

utilisés pour le suivi de la qualité¢ des eaux usées. L’azote Kjeldahl (NTK) correspond a la



somme de I’azote organique et de 1’azote ammoniacal, tandis que 1’azote global (NGL) inclut
¢galement les nitrites et les nitrates, représentant ainsi I’ensemble des formes d’azote présentes

dans les eaux usées (Zhou, Zhu, Zhu, Li, & Chen, 2023).
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Figure 1.1 Schéma explicatif du cycle de I’azote

tiré de Environnement Canada, 2001

L’azote est naturellement présent dans 1’atmosphere sous forme de diazote (N2), une forme
chimiquement stable et non directement assimilable par la majorité des organismes vivants. Il
peut toutefois €tre converti en azote organique, en ammoniac ou en nitrates par différents
processus d’origine biologique, physique ou industrielle. L’azote organique, que I’on retrouve
principalement dans la matiére fécale et I’'urée ainsi que dans les organismes vivants et morts,
est dégradé par ammonification, conduisant a la formation d’ammoniac non ionisé (NH3) et
d’ions ammonium (NH4") (Schmidt et al., 2003). Cette transformation dépend fortement de la
nature des composés azotés présents. En effet, ’'urée constitue une forme d’azote rapidement
hydrolysable (Yahya et al., 2021), tandis que les composés organiques issus des protéines et
des peptides nécessitent des étapes préalables d’hydrolyse enzymatique avant leur

minéralisation, ce qui ralentit leur transformation en azote ammoniacal (Duong et al., 2019).



Par la suite, ces composés sont transformés en nitrites (NO2") puis en nitrates (NO3") au cours
du processus de nitrification. Cette oxydation biologique est assurée par des microorganismes
aérobies et s’accompagne d’une production d’énergie ainsi que de 1’utilisation de carbone
inorganique (CO») nécessaire a leur métabolisme. Les transformations sont illustrées par les
réactions (1.1) et (1.2). Les bactéries des genres Nitrosomonas et Nitrobacter permettent
respectivement 1’oxydation de 1’ammoniac en nitrites et [’oxydation de nitrites en

nitrates (Gerardi, 2003).

2NH4"+ 30, — 2NOy + 2H,0 + 4H" (Nitrosomonas) (1.1)
2NO>" + O2 — 2NOs™ (Nitrobacter) (1.2)

La nitrification s’accompagne également d’une consommation de I’alcalinité du milieu. En
effet, 'oxydation de ’ammonium produit des ions hydrogéne (H*), comme le montre
I’équation (1.1). Ces protons sont neutralisés par les ions bicarbonate (HCOs") et
carbonate (COs*), qui constituent la principale source d’alcalinité dans les eaux usées. Cette
neutralisation contribue a maintenir le pH du systeme, mais entraine une diminution
progressive de 1’alcalinité disponible. D’un point de vue steechiométrique, la nitrification
compléte de 1 mg d’azote ammoniacal (NH4'-N) consomme environ 7,14 mg d’alcalinité

exprimée en CaCOs (Gyawali, Janka, & Dinamarca, 2025).

Une fois les nitrates formés, un autre processus biologique intervient pour les convertir de
nouveau en azote gazeux (N2). Ce mécanisme, appelé dénitrification, se déroule en conditions
anoxiques, caractérisées par une faible disponibilité en oxygene, et nécessite la présence d’une
source de carbone organique pour soutenir 1’activité des microorganismes hétérotrophes. La
dénitrification se déroule suivant la réaction (1.3) (Morales, Cooper, Amador, & Boving,

2016).

CsH1206 + 4NO3™ — 6CO2+ 6H20 + 2N> (1.3)



Dans I’eau, I’azote ammoniacal est principalement présent sous deux formes en équilibre
chimique : D’ammoniac (NH3), correspondant a la forme non ionisée, et 1’ion
ammonium (NH4"). La répartition entre ces deux formes dépend notamment de la température
et du pH du milieu. Une augmentation de ces deux parameétres favorise la formation
d’ammoniac non ionis¢ (NH3), considéré comme la forme la plus toxique comme présenté dans
la Figure 1.2. Par conséquent, dans les conditions usuelles des milieux (a pH neutre), I’azote
ammoniacal se retrouve majoritairement sous forme d’ion ammonium NH4" (Purwono,

Hadiyanto, & Budihardjo, 2023).
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Figure 1.2 Equilibre des formes de I’azote ammoniacal en fonction du pH a 25°C
adapté de Salbitani & Carfagna, 2021

Une augmentation du pH au-dela du pKa (valeur de pH a laquelle un acide est présent a parts
¢gales sous sa forme protonée et sa forme déprotonée) du couple NH4"/NHs, situé autour de
9,25 a 25 °C, favorise la conversion de I’ion ammonium NHas" en ammoniac libre NHs, forme

volatile et peu soluble dans I’eau (Salbitani & Carfagna, 2021).



1.1.2 Cycle du phosphore

Le phosphore est un élément essentiel au fonctionnement des systémes biologiques,
notamment en tant que constituant des acides nucléiques, des phospholipides et de
I’ATP (Boden, Zhong, Anderson, & Stiieken, 2024). Contrairement a I’azote, il ne posséde pas
de phase gazeuse stable dans les conditions naturelles, ce qui implique I’absence de véritable
cycle atmosphérique. Son cycle est donc principalement biogéochimique et sédimentaire,

reposant sur des transferts entre les roches, les sols, les eaux et la biosphére (Correll, 1998).

Dans les environnements naturels, le phosphore se retrouve sous différentes formes chimiques
et physiques. La forme la plus biodisponible est le phosphore inorganique dissous,
principalement sous forme d’orthophosphates (PO4>", HoPO4™ et HPO4*), dont la distribution
dépend du pH du milieu comme présenté dans la Figure 1.3. Ces especes sont en équilibre

acido-basique dans les systémes aqueux (Matula & Wojtkowska, 2025).

pK,=2.1 pK,=7.2 pK;=12.3

H3Po4§ H,PO, HPO, 2 §Po43

Concentration, logis C (mol H,PO,4Ex)» 1)

Figure 1.3 Concentration et équilibre des formes orthophosphates en
fonction du pH a 25°C pour ImM de phosphore total

tirée de Magri, Carreras-Sempere, Biel, & Colprim, 2020
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En paralléle, le phosphore peut étre incorporé dans la biomasse sous forme de phosphore
organique, intégré aux molécules biologiques, telles que 1I’ADN, I’ARN et les
phospholipides (Boden et al., 2024). Aprées la mort des organismes, ce phosphore organique
est progressivement minéralis¢ par des processus microbiologiques, permettant sa
reconversion en orthophosphates disponibles (Correll, 1998). Une autre fraction importante
correspond au phosphore li¢ aux minéraux, présent dans les roches sous forme de phosphates
de calcium, d’aluminium ou de fer (von Wandruszka, 2006). L altération chimique et physique
des roches libére lentement ces composés vers les sols et les eaux, constituant la principale
source naturelle de phosphore biodisponible a long terme (Hartmann, Moosdorf, Lauerwald,
Hinderer, & West, 2014). Ainsi, le phosphore circule entre trois grands réservoirs : minéral,

organique et dissous (Hao, Knoll, Huang, Hazen, & Daniel, 2020).

1.1.3 Problématique globale liée aux rejets d’eaux usées

L’eau constitue aujourd’hui une ressource de plus en plus sollicitée a I’échelle mondiale. En
effet, la demande en eau a été multipliée par six au cours du XX° si¢cle et continue de croitre
de maniere soutenue (Cosgrove, Rijsberman, & Water, 2000). Parallélement, de nombreux
pays disposent encore d’infrastructures de traitement des eaux usées insuffisantes, voire
inexistantes, entrainant un rejet de pres de 80 % des eaux usées produites dans le monde dans
I’environnement sans traitement préalable (UNESCO, 2017). Ces rejets d’eaux usées non
traitées engendrent plusieurs conséquences majeures sur les plans écologique, sanitaire et
¢conomique. Sur le plan environnemental, ils contribuent notamment a 1’accélération de
I’eutrophisation des milieux aquatiques, a la diminution de la biodiversité ainsi qu’a la
contamination des nappes phréatiques. D’un point de vue sanitaire, ils favorisent la
propagation de maladies hydriques et augmentent les risques de contamination des sources
d’eau potable. Enfin, sur le plan économique, ces rejets entrainent une hausse des cotts liés au
traitement de 1’eau et peuvent également nuire a I’attractivité touristique des régions touchées

(Arslan et al., 2017).
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Problématique du rejet de I’azote

L’évaluation de la fraction non ionisée de 1’azote ammoniacal revét une importance
particuliére en raison de sa forte toxicité pour les organismes aquatiques. Les effets toxiques
de ce composé peuvent se manifester sous deux formes : une toxicité chronique et une toxicité
aigu€. Une exposition prolongée a des concentrations dépassant les seuils chroniques peut
altérer les échanges gazeux chez les poissons en réduisant 1’efficacité de leur systeme
respiratoire. Lorsque les concentrations atteignent des niveaux aigus, des effets plus séveres
peuvent apparaitre, notamment des perturbations du systéme nerveux ainsi qu’un
¢paississement des tissus branchiaux (Environnement Canada, 2003). La présence d’azote
ammoniacal dans les milieux aquatiques peut également entrainer une diminution de la
concentration en oxygene dissous. En effet, les bactéries nitrifiantes consomment 1’oxygéne
disponible afin d’oxyder ’ammonium en nitrites puis en nitrates lors du processus de
nitrification. Cette demande accrue en oxygeéne peut favoriser 1’apparition de conditions
hypoxiques nuisibles aux écosystemes aquatiques (Yu & Chandran, 2010). Ces conditions
peuvent notamment altérer la qualité des habitats, perturber le fonctionnement physiologique
des organismes aquatiques et, dans les cas les plus sévéres, entrainer une mortalité importante

des populations de poissons (Arend et al., 2011).

Les nitrites représentent également un enjeu environnemental important dans les milieux
aquatiques. Apres leur absorption par les branchies, ils peuvent oxyder I’hémoglobine en
méthémoglobine, une forme incapable d’assurer efficacement le transport de I’oxygene dans
le sang. Cette altération réduit 1’oxygénation des tissus et peut provoquer des troubles
respiratoires ainsi qu’une augmentation de la mortalité chez les organismes exposés a des
concentrations ¢levées de nitrites (Jensen, 2003). De plus, une accumulation de nitrites peut
¢galement traduire un déséquilibre des processus biologiques liés au cycle de 1’azote ainsi
qu'une perturbation des communautés microbiennes présentes dans le milieu (Philips,
Laanbroek, & Verstraete, 2002). A T’inverse, les nitrates constituent une source importante
d’azote assimilable par les végétaux et jouent un role essentiel dans leur croissance et leur

développement (Crawford & Glass, 1998).
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Problématique du rejet du phosphore

Le phosphore est un élément important a controler, car il posséde un impact non négligeable
sur I’environnement. En effet, méme s’il constitue un élément nutritif important pour le
développement des algues et des plantes aquatiques, lorsqu’il est en abondance, il contribue a
accélérer le phénomeéne d’eutrophisation des milieux aquatiques (MELCCFP, 2004). La
concentration en phosphore organique dans les milieux aquatiques doit également faire 1’objet
d’une surveillance particuliere. En effet, les microorganismes présents dans le milieu peuvent
dégrader le phosphore organique en orthophosphates solubles, des formes directement
assimilables par les organismes vivants. Ces processus biologiques s’accompagnent d’une
consommation d’oxygene pouvant contribuer a la diminution de I’oxygene dissous dans I’eau.
Par ailleurs, le phosphore constitue un nutriment limitant dans de nombreux écosystémes
aquatiques, notamment en raison de 1’absence de phase gazeuse dans son cycle
biogéochimique. Apres son assimilation par les végétaux, il est transféré aux organismes
consommateurs, puis rejet¢ dans 1’environnement, principalement sous forme de matieres
organiques. Une partie importante du phosphore se retrouve finalement stockée dans les

sédiments, qui agissent comme des réservoirs de phosphore (Feng et al., 2023).

La présence de phosphore est toutefois importante dans un milieu naturel. En effet, le
phosphore constitue un élément essentiel au fonctionnement des organismes vivants puisqu’il
entre dans la composition de plusieurs biomolécules fondamentales, notamment les acides
nucléiques, tels que ’ADN et I’ARN. Il joue ainsi un role central dans le stockage et la

transmission de I’information génétique (Knodle, Agarwal, & Brown, 2012).

Réglementations

Au Québec, les rejets d’azote dans les eaux usées sont encadrés par des objectifs
environnementaux de rejet (OER) établis par le ministere de I’Environnement, de la Lutte
contre les changements climatiques, de la Faune et des Parcs. Contrairement a des normes fixes
applicables uniformément sur [’ensemble du territoire, les OER sont déterminés

individuellement pour chaque site de rejet en fonction des caractéristiques du milieu récepteur,
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tel que le débit du cours d’eau, sa capacité de dilution ainsi que sa sensibilité écologique. Ils
reposent sur des critéres de toxicité et de protection des usages de 1’eau, notamment pour la
faune aquatique. Cette approche permet ainsi d’adapter les exigences de rejet a la vulnérabilité
spécifique de chaque écosystéeme aquatique (MELCCFP, 2026a). En effet, I’azote ammoniacal,
qui constitue 1’une des principales formes d’azote présentes dans les eaux usées municipales,
représente un enjeu environnemental important en raison de la toxicité potentielle de sa forme
non ionisée (avec laquelle il est en équilibre dans 1’eau) pour les organismes

aquatiques (Purwono et al., 2023).

Certaines stations utilisant des procédés biologiques avancés, tels que les boues activées ou les
réacteurs biologiques membranaires, peuvent quant a elles étre soumises a des exigences
supplémentaires, avec des concentrations limites pouvant atteindre 5 mg NH4 /L en période
hivernale et 3 mg NH4*/L en période estivale (Roseberry & Roy, 2020). Cette différence de
réglementation entre les saisons est provoquée par la différence de température. En effet, la
concentration de la forme non ionisée de 1’azote ammoniacal diminue avec la température, ce
qui diminue donc la toxicité¢ sur le milieu (MECC, 2021). De plus, le ROMAEU exige
I’absence de toxicité aigué dans les effluents pour certaines catégories d’ouvrages municipaux

(Gouvernement du Québec, 2026a).

Les nitrites et les nitrates constituent ¢galement des parameétres importants dans 1’évaluation
de la qualité des effluents et des milieux récepteurs. Leur toxicité varie notamment en fonction
de la concentration en chlorures dans le milieu. Les recommandations canadiennes pour la
protection de la vie aquatique indiquent notamment des seuils de toxicité chronique pouvant
atteindre 0,02 mg N/L dans les eaux faiblement concentrées en chlorures (MELCCFP, 2026b).
Les nitrates, bien que généralement moins toxiques que les nitrites, contribuent aux
phénomenes d’eutrophisation lorsqu’ils sont présents en concentrations élevées dans les
milieux aquatiques. Les recommandations canadiennes relatives a la qualité de 1’eau indiquent
notamment une concentration maximale acceptable de 1 mg N/L pour les nitrites ainsi qu’une
concentration maximale de 10 mg N/L pour la somme des nitrates et des nitrites dans les eaux

de surface et les eaux destinées a la consommation humaine (Santé Canada, 2013a). Ces
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valeurs correspondent principalement a des criteres de qualité du milieu récepteur et non a des

normes générales de rejet applicables directement aux effluents municipaux.

La gestion du phosphore dans les rejets d’eaux usées constitue un enjeu environnemental
majeur en raison de son rdle central dans les phénoménes d’eutrophisation des milieux
aquatiques. Les concentrations de phosphore total dans les effluents municipaux sont donc
strictement encadrées, particulierement lorsque le milieu récepteur est sensible. Ainsi, dans les
bassins versants présentant une problématique de surcharge en nutriments, la norme de rejet
est généralement fixée a 1,0 mg/L de phosphore total, tandis que des seuils plus restrictifs,
pouvant atteindre 0,1 mg/L, peuvent étre exigés pour protéger les lacs les plus vulnérables

situés en aval des points de rejet (Gouvernement du Québec, 2026b).

1.2 Technologies d’enlévement de 1’azote

Compte tenu des impacts environnementaux associés aux rejets azotés, différentes
technologies ont été développées afin de réduire les concentrations d’azote dans les eaux usées.
Cette section présente les principales filieres de traitement actuellement utilisées, ainsi que

leurs mécanismes de fonctionnement, leurs performances et leurs limites.

1.2.1 Procédés biologiques

Le traitement biologique constitue I’une des approches les plus utilisées pour 1’¢élimination de
I’azote présent dans les eaux usées municipales. Ces procédés reposent principalement sur les
mécanismes naturels de nitrification et de dénitrification réalisés par des microorganismes
capables de transformer les composés azotés présents dans les effluents contribuant ainsi au
retrait de 1’azote du milieu aquatique (Crab, Kochva, Verstraete, & Avnimelech, 2009). Ces
procédés biologiques sont largement utilisés en raison de leur efficacité¢ élevée pour
I’¢limination de la matiére organique et des composé€s azotés, ainsi que de leurs colts
d’exploitation généralement inférieurs a ceux des traitements physicochimiques
avancés (Ghimire, Sarpong, & Gude, 2021). Au Canada, la majorité des stations d’épuration

municipales reposent sur des procédés biologiques de traitement secondaire, qui représentent
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la principale filiére technologique utilisée pour 1’¢limination de la matiére organique et des
nutriments (Gouvernement du Canada, 2025). Les performances de traitement dépendent
notamment de plusieurs paramétres opérationnels tels que le pH, la température, la
concentration en oxygene dissous, le temps de séjour hydraulique ainsi que la disponibilité en
matiere organique biodégradable nécessaire aux réactions de dénitrification (Hao, Ali, Ren,
Su, & Wang, 2022). Parmi les procédés biologiques les plus utilisés figurent les systemes a
cultures libres, tels que les boues activées, ainsi que les systémes a cultures fixées, comme la
biofiltration ou les disques biologiques rotatifs (Kolpakova, Ospanov, Kuldeyev, & Andraka,
2021).

Le procédé des boues activées consiste a maintenir une biomasse bactérienne en suspension
dans un bassin aéré mécaniquement assurant a la fois le brassage des eaux usées et I’apport en
oxygene nécessaire au développement des microorganismes (Mishra, Singh, Cheng, Hussain,
& Ormeci, 2022). Ce procédé présente une grande flexibilité opérationnelle et permet
d’atteindre des rendements élevés pouvant atteindre 80 % d’élimination de 1’azote global

lorsque les conditions d’exploitation sont optimisées (Yuan et al., 2025).

Les procédés a cultures fixées reposent quant a eux sur le développement des microorganismes
a la surface d’un support solide. Cette configuration favorise le maintien d’une biomasse
importante dans le systeme et améliore la stabilité biologique du traitement (Gullicks, Hasan,
Das, Moretti, & Hung, 2011). Parmi ces procédés, les biofiltres biologiques permettent la
circulation des eaux usées a travers un média colonisé par les microorganismes responsables
de la nitrification et de la dénitrification (An, Li, Wang, Liu, & Wang, 2020). Les disques
biologiques rotatifs fonctionnent selon un principe similaire, ou une série de disques
partiellement immergés tourne lentement afin d’alterner les phases de contact avec I’eau usée
et l’air atmosphérique, favorisant ainsi les échanges d’oxygeéne nécessaires a 1 activité

bactérienne (Hassard et al., 2015).

Le lagunage aéré constitue également une technologie biologique couramment utilisée pour le

traitement des eaux usées municipales, particuliecrement dans les municipalités de plus petite
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taille (OMPBSD, 2026). Ce procéd¢ repose sur une succession de bassins de grandes
dimensions dans lesquels les eaux usées sont mises en contact avec des microorganismes en
présence d’un apport controlé en oxygene. Les dispositifs d’aération, installés en surface ou au
fond des bassins, favorisent le développement des bactéries responsables de la nitrification.
Les derniers bassins, généralement peu aérés ou non aérés, permettent ensuite la dénitrification
grace a la réduction des nitrates en azote gazeux (Houweling, Kharoune, Escalas, & Comeau,
2008). En plus de ’activité bactérienne, certains procédés de lagunage peuvent également
bénéficier de 1’action des algues et des phénomeénes naturels de décantation, contribuant a
I’amélioration globale de la qualité de I’effluent trait¢ (Amengual-Morro, Moya Niell, &
Martinez-Taberner, 2012).

Plus récemment, certaines technologies biologiques avancées, telles que les réacteurs
biologiques membranaires (MBR), ont été développées afin d’améliorer les performances de
traitement des eaux usées. Ces procédés combinent le traitement biologique conventionnel a
une séparation membranaire permettant une rétention accrue de la biomasse et une production
d’effluents de haute qualit¢ (Sengupta, Jebur, Kamaz, & Wickramasinghe, 2022). D’autres
approches émergentes, comme le procédé ANAMMOX (Anaerobic Ammonium Oxidation),
permettent également I’¢limination de [’azote ammoniacal par des voies biologiques
nécessitant moins d’oxygeéne et moins de matieére organique que les procédés conventionnels
de nitrification-dénitrification (Ponce-Jahen, Cercado, Estrada-Arriaga, Rangel-Mendez, &

Cervantes, 2024).

1.2.2 Limites du traitement biologique

Le traitement biologique conventionnel des eaux usées, notamment par boues activées,
constitue une technologie largement utilisée en raison de ses bonnes performances épuratoires
et de sa capacité¢ a ¢liminer efficacement la matiére organique et certains compos€s azotés.
Toutefois, ces procédés présentent plusieurs limites importantes sur les plans technique,
¢conomique et environnemental. En effet, leur fonctionnement nécessite des infrastructures

complexes ainsi que des colits d’investissement et d’exploitation élevés, méme si ceux si sont
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plus faible que les traitements physicochimiques, particuliérement en raison des besoins
importants en aération, en pompage et en controle opérationnel (Drewnowski et al., 2019). La
nitrification biologique de ’azote ammoniacal constitue notamment un procédé fortement
consommateur d’oxygeéne, ce qui contribue de maniére significative a la consommation
énergétique globale des stations d’épuration (Medinilla et al., 2020). De plus, ces systémes
nécessitent un contrdle opérationnel régulier afin de maintenir des conditions favorables a
I’activité des microorganismes nitrifiants et d’assurer la stabilit¢ des performances de
traitement (Wigginton et al., 2020).En effet, une augmentation du pH provoque une
augmentation de la fraction d’ammoniac libre (NH3) ce qui inhibe 1’activité des bactéries
nitrifiantes, tandis que la nitrification est favorisée lorsque [’azote ammoniacal est
majoritairement présent sous forme d’ion ammonium (NH4") (Zhang, Yang, Wang, Liu, &

Guan, 2018).

Les procédés biologiques sont également sensibles aux conditions opératoires telles que le pH,
la température, la concentration en oxygene dissous, les variations de charge organique ou
encore la présence de composés toxiques dans I’effluent (Ye et al., 2025). Les bactéries
nitrifiantes responsables de 1’oxydation de I’ammonium possédent notamment une croissance
lente et une forte sensibilité aux variations environnementales. Ainsi, méme si les températures
rencontrées en climat tropical, généralement comprises entre 25 et 30 °C, sont proches de leur
optimum de croissance et favorisent la vitesse de nitrification par rapport aux climats tempérés,
les bactéries nitrifiantes demeurent des microorganismes a croissance lente (Németh,
Ainsworth, Ravishankar, Lens, & Heffernan, 2023; Sarker & Sathasivan, 2011). Par ailleurs,
bien que les températures élevées stimulent leur activité métabolique, elles stimulent
¢galement celle des bactéries hétérotrophes, ce qui va augmenter la consommation en oxygene
de celles-ci (Verhagen & Laanbroek, 1991). A cela s’ajoute une diminution de la solubilité de
I’oxygene suite a ’augmentation des températures (Lee, 2017). Ainsi, dans les procédés
biologiques exploités sous climat tropical, I’oxygene dissous peut devenir un facteur limitant
de la nitrification lorsque 1’aération est insuffisante (How et al., 2018). Par ailleurs, les
procédés biologiques génerent des quantités importantes de boues résiduaires nécessitant des

¢tapes supplémentaires de traitement, de stabilisation, de déshydratation et de disposition
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finale. La gestion de ces boues représente une contrainte technique et économique importante
pour les exploitants (Spinosa et al., 2011). Les variations soudaines de débit ou de
concentration en polluants peuvent également perturber 1’équilibre microbiologique des
systémes et réduire leur efficacité de traitement (Du et al., 2019). Enfin, certaines installations
biologiques peuvent produire des émissions gazeuses indésirables, notamment du protoxyde
d’azote (N20), un gaz a effet de serre a fort potentiel de réchauffement climatique (Kemmou
& Amanatidou, 2023). En effet, le protoxyde d’azote est un gaz a effet de serre dont le potentiel
de réchauffement global sur 100 ans est environ 273 fois supérieur a celui du COz, contribuant
ainsi de manicre significative au changement climatique malgré sa faible concentration
atmosphérique (IPCC, 2021). L’ensemble de ces limitations explique 1’intérét croissant porté
au développement de procédés alternatifs ou complémentaires, notamment les traitements
physico-chimiques et électrochimiques, pour 1’élimination de 1’azote ammoniacal dans les

eaux usées.

1.2.3 Traitement physico-chimique

Les traitements physico-chimiques de 1’azote ammoniacal sont principalement utilisés afin de
réduire la concentration d’ammoniac présente dans les effluents, généralement en complément
d’un traitement biologique lorsque celui-ci ne permet pas d’atteindre les performances
souhaitées. Ces procédés reposent sur différents mécanismes impliquant des transferts de
maticre, des réactions chimiques ou des phénoménes de séparation (Zhou et al., 2023). Ils
incluent notamment le stripping a I’air, les procédés membranaires, 1’échange d’ions, la

chloration au point critique, 1’0zonation ainsi que certains procédés utilisant des algues.

Stripping a ’air

Le stripping a ’air est une méthode principalement utilisée dans le domaine industriel pour
I’¢limination de I’azote ammoniacal. Cette technique repose sur 1’équilibre entre les formes
ammoniacales NHs" et NH3, lequel dépend fortement du pH du milieu (Folino, Zema, &

Calabro, 2020).
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Le procédé est généralement réalis¢ dans des colonnes a garnissage dans lesquelles un
important débit d’air est injecté a contre-courant de I’effluent a traiter (Ghyselbrecht et al.,
2018). Les procédés d’air stripping sont généralement opéres entre la température ambiante et
50 °C, tandis que des conditions de haute température pouvant atteindre 70 °C sont utilisées
afin d’améliorer les performances de transfert (Kim, Kim, & Lee, 2021). Le barbotage et
I’agitation générés favorisent alors 1’évacuation de I’ammoniac sous forme
gazeuse (Ghyselbrecht et al., 2018). Le NH3 peut ensuite étre soit relaché dans 1’atmosphere,
soit récupéré dans une solution neutre ou légeérement acide afin d’éviter des émanations dans
I’atmosphére et ainsi former un sel ammoniacal pouvant éventuellement étre valorisé, par

exemple, pour la production d’engrais (M.-H. Yuan, Chen, Tsai, & Chang, 2016).

L’efficacité du stripping dépend de plusieurs paramétres physicochimiques et
hydrodynamiques tels que le pH, la température, le débit d’air ainsi que le temps de
contact (Folino et al., 2020). Des rendements d’enlévement ¢élevés de 1’ammoniac,
généralement supérieurs a 80 %, ont été rapportés dans certaines conditions optimales (Kim et
al., 2021). Cette méthode présente cependant plusieurs limites comme une faible efficacité a
basse température ainsi qu’une consommation importante de réactifs chimiques pour
I’ajustement du pH et une consommation énergétique liée au chauffage et a I’aération de

I’eau (Folino et al., 2020).

Procédés membranaires

Les procédés membranaires regroupent plusieurs technologies de séparation permettant
I’¢limination de 1’azote ammoniacal a partir des eaux usées. Parmi celles-ci figurent les
contacteurs membranaires, ['ultrafiltration, la nanofiltration ainsi que I’osmose inverse (Zhou
et al., 2023). Ces dernicres années, les procédés membranaires ont suscité un intérét croissant
pour I’¢élimination et la récupération de 1’azote ammoniacal en raison de leur efficacit¢ de

séparation €levée et de leur potentiel de valorisation des ressources (Farghali et al., 2024).

Les contacteurs membranaires fonctionnent généralement a 1’aide de membranes hydrophobes

permettant le transfert de I’ammoniac gazeux. Le procédé nécessite d’abord une augmentation
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du pH afin de convertir 1’azote ammoniacal en ammoniac libre NH3. La solution a traiter est
ensuite mise en contact avec une membrane séparant cette derniére d’une solution acide
circulant a contre-courant. Grace a son état gazeux, le NHj3 traverse la membrane puis est capté
dans la solution acide ou il est reconverti en ions ammonium NH4" (Darestani, Haigh,
Couperthwaite, Millar, & Nghiem, 2017). Cette technologie permet d’atteindre des rendements
¢levés pouvant atteindre un maximum de 87 % et un rendement moyen de 67 % pour 1’azote
ammoniacal (Righetto, Al-Juboori, Kaljunen, Huynh, & Mikola, 2022). Cependant, I’efficacité
du procédé dépend fortement du pH, de la composition de 1’effluent ainsi que du type de
membrane utilisé. Le principal inconvénient des contacteurs membranaires réside dans les
risques de colmatage et dans les cofits ¢levés associés aux produits chimiques nécessaires a
I’ajustement du pH et au traitement acide. L’élimination ultérieure de ce dernier peut
s’effectuer soit par échange d’ions, par distillation ou par élévation de pH. Cette méthode est
plus efficace a un pH plus élevé (> 10) ou I’ammoniac non ionisé est majoritaire. Ainsi, le pH
de I’eau est souvent ajusté en utilisant des solutions alcalines pour améliorer 1’efficacité de
I’élimination de I’ammoniac et, finalement, réajusté a la neutralité apreés 1I’¢limination de

I’ammoniac (Gonzalez-Salgado, Guigui, & Sperandio, 2022).

Parmi les procédés membranaires contrdlés par la pression, I’osmose inverse est reconnue
comme une méthode efficace pour I’élimination de I’azote ammoniacal. Cette technique repose
sur I’application d’une pression supérieure a la pression osmotique du milieu, permettant de
forcer le passage de I’eau a travers une membrane semi-perméable dense, tandis que les solutés
dissous, dont les ions ammonium, sont retenus de 1’autre c6té de la membrane en raison de sa
faible perméabilité¢ et de sa structure non poreuse (Aziz et al., 2024). Cette technique est
souvent appliquée dans le domaine de traitement de 1’eau potable et du dessalement des eaux
de mer (Wang, Violet, DuChanois, & Elimelech, 2020). L’ion ammonium et 1’azote global
peuvent alors étre éliminé avec des rendements pouvant varier de 60 a 92 % et de 54 a 83 %

en fonction du temps de rétention hydraulique (Chung & Kim, 2013).

La nanofiltration constitue également une méthode de séparation utilisée pour le traitement des

eaux contenant de 1’azote ammoniacal, mais elle génere également un concentrat a gérer. Les
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membranes employées possedent une porosité de 1’ordre de 1 a 10 nm et permettent la rétention
partielle des especes dissoutes, en fonction des propriétés de la membrane et des conditions
opératoires telles que la pression, la concentration initiale ou la vitesse de recirculation

(Mahmoud & Mostafa, 2023).

D’autres configurations ont également été étudiées, notamment des systémes combinant
I’ultrafiltration a des matériaux adsorbants tels que les zéolites naturelles, permettant
d’améliorer 1’élimination de 1’azote ammoniacal grace a un effet combiné de filtration et
d’adsorption. Malgré leurs performances, les procédés membranaires demeurent associés a des
contraintes opérationnelles importantes, notamment liées au colmatage, aux besoins de

maintenance et aux colts d’exploitation (Ding et al., 2021).

Echange d’ions

L’échange d’ions est un procédé physico-chimique basé sur le transfert réversible de cations
ou d’anions entre une phase solide échangeuse et la solution. Dans le cas de 1’azote
ammoniacal, I’ion ammonium NH4" est adsorbé sur le matériau échangeur, puis échangé avec
des cations présents dans la matrice, tels que Na*, K*, Ca** ou Mg?* (Guida, Potter, Jefferson,

& Soares, 2020).

Les résines commerciales utilisées sont généralement des polymeres synthétiques poreux
présentant une importante capacit¢ d’échange ionique. Les performances du procédé
dépendent de plusieurs parameétres, notamment le pH du milieu, la présence d’ions concurrents,
comme le calcium ou le magnésium, le diamétre des pores de la résine et sa capacité
d’adsorption ainsi que la sélectivité du matériau utilisé (Santé Canada, 2016). Aprées utilisation,
les résines échangeuses d’ions peuvent étre régénérées par contact avec une solution
concentrée en ¢lectrolytes, généralement du chlorure de sodium. Ce processus permet de
désorber les ions captés et de restaurer la capacité d’échange de la résine. Les systémes sont
généralement mis en ceuvre en colonne, a travers laquelle I’eau a traiter circule en continu. Le

fonctionnement repose sur un cycle alternant phase de service et phase de régénération, basé
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sur des réactions d’échange ionique réversibles entre la phase solide et la solution (Haddad,

Bazinet, & Barbeau, 2021).

Des échangeurs naturels de type zéolitique ont également été¢ employés pour le traitement des
eaux usées contenant de 1’azote ammoniacal. Parmi les matériaux étudiés figurent notamment
la clinoptilolite, la mordenite et la bentonite. La clinoptilolite présente généralement les
meilleures performances en raison de sa forte sélectivité vis-a-vis de I’ion ammonium. Apres
saturation, les résines ou zéolites peuvent étre régénérées a 1’aide de solutions salines afin
d’étre réutilisées (Rodriguez-Iznaga, Shelyapina, & Petranovskii, 2022). Les zéolites saturées
en ammonium peuvent &étre valorisées en agriculture comme amendements ou engrais a
libération lente, contribuant a un recyclage des nutriments dans une approche d’économie
circulaire. Ces matériaux aluminosilicatés sont largement étudiés pour leur effet bénéfique sur
les propriétés physico-chimiques des sols, notamment I’augmentation de la capacité d’échange
cationique et la réduction des pertes en nutriments (Cataldo et al., 2021). Bien que ces
applications soient globalement considérées comme avantageuses, certaines ¢tudes soulignent
que leurs effets a long terme dépendent fortement des conditions d’utilisation (pH du sol,
composition ionique et taux d’application), pouvant entrainer des modifications du

comportement de 1’azote et de la dynamique des nutriments dans les sols (Misaelides, 2011).

Chloration au point critique

La chloration au point critique, également appelée chloration de rupture ou « break-point
chlorination », est une méthode chimique utilisée pour I’élimination de I’azote ammoniacal par
oxydation. Ce procédé repose sur 1’ajout de chlore gazeux dans I’eau, lequel forme de I’acide
hypochloreux HOCI et des ions hypochlorites OCI". Ces espéces réagissent ensuite avec
I’ammoniac afin de produire principalement de I’azote gazeux comme présenté dans la réaction

globale simplifiée (1.4) (Trotochaud, Hawkins, & Stoner, 2019).

2NH4" + 3HOCI — Nz + 3H,0 + 5H"+ 3CI° (1.4)
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Lors de I’ajout de chlore, différentes chloramines sont d’abord formées, notamment les
monochloramines et les dichloramines, tandis que la concentration d’azote ammoniacal
diminue, et le chlore libre apparait dans 1’eau. Le chlore libre résiduel peut étre présent dans la
solution seulement apres avoir satisfait la demande en chlore de 1’eau puisqu’il est consommé
rapidement par les composés minéraux et organiques présents dans 1’eau avant de former des
chloramines. Lorsque le point de rupture est atteint, les chloramines deviennent instables et se
décomposent progressivement, conduisant a la formation d’azote gazeux et a 1’apparition de
chlore libre résiduel, tout ’ammonium est converti en trichloramine (NCI3) et ’azote
ammoniacal disparait totalement. Les composés trichloro-aminés sont instables et se
décomposent en azote gazeux (N2) (Shen & Ma, 2025). La Figure 1.4 illustre la relation entre
la concentration totale de chlorure résiduelle et la concentration d’azote ammoniacal par

rapport a la concentration de chlore appliquée.

Chlore total
* Ammoniaclibre total

Monochloramine

Dichloramine

La zoneidéale """""'
4.5:1 €= 5:1 R

-
- "

Trichloramine

Concentration

Cly:NH,-N

Ratio pondéraux chlore / ammoniac

Figure 1.4 Courbe de chloration
tirée de Santé Canada, 2018

Cette méthode permet d’atteindre des rendements d’élimination é€levés, pouvant approcher
98 %. Toutefois, elle nécessite des quantités importantes de chlore, généralement de I’ordre de
8 a 10 fois la concentration massique de 1’azote ammoniacal présent dans 1’eau (Santé Canada,

2013b).
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La réduction préalablement de la concentration en azote ammoniacal est souvent recommandée
a I’aide de procédés biologiques tels que les biofiltres, afin de limiter la consommation de
chlore et la formation de chloramines lors de la désinfection. De plus, la formation de sous-
produits tels que les chloramines peut entrainer des problémes d’odeur et de qualité de 1’eau.
Une surveillance étroite des parametres opératoires est donc nécessaire afin de limiter la

formation de composés indésirables (Santé Canada, 2023).

Ozonation

L’ozonation de I’ammoniac constitue un procédé¢ d’oxydation avancée permettant la
conversion de 1’azote ammoniacal en espéces oxydées telles que les nitrites et les nitrates, via
des mécanismes réactionnels complexes impliquant I’ozone et les radicaux hydroxyles (Y. Wu
et al., 2022). Le procédé repose sur 1’injection d’ozone dans I’effluent a traiter. L ozone est
généralement produit par décharges électriques a haute tension appliquées a un flux d’air sec
ou d’oxygene pur. La génération d’ozone s’effectue dans un dispositif ou un gaz circule entre
deux ¢électrodes paralleles soumises a une différence de potentiel électrique (Wei, Xu, Sun, &
Zhang, 2026). Dans les réacteurs d’ozonation, I’effluent est introduit dans une colonne tandis
que I’ozone est injecté a contre-courant. Cette configuration permet d’optimiser le contact gaz—
liquide et d’améliorer les transferts de masse, favorisant ainsi 1’efficacité du procédé (Y. H.

Chen et al., 2003).

Le rendement du procédé dépend fortement du pH, de la concentration initiale en ammoniac
et de la présence de certains ions, notamment les bromures. L’ajustement du pH a ’aide de
solutions alcalines est souvent nécessaire afin d’optimiser les performances d’oxydation (Y.
Yang & Liu, 2022).

L’ozonation présente I’inconvénient de conduire a la formation de sous-produits de
transformation, notamment lors de la réaction de 1’0zone avec la matiére organique naturelle
présente dans 1’eau. Ces réactions peuvent générer divers composés oxydés tels que des

aldéhydes, cétones et acides carboxyliques. Par ailleurs, I’oxydation des composés azotés peut
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entrainer la formation de nitrates, nécessitant dans certains cas un traitement

complémentaire (Lim, Shi, von Gunten, & McCurry, 2022).

1.2.4 Traitement électrochimique et électro-conversion de I’azote ammoniacal

Parmi les différentes méthodes utilisées pour le traitement de 1’azote ammoniacal, les procédés
¢lectrochimiques occupent une place de plus en plus importante en raison de leurs

performances élevées et de leur potentiel environnemental.

Principe de I’électro-conversion

Le principe de I’¢lectro-conversion repose sur I’application d’un courant électrique entre une
anode et une cathode immergée dans une solution aqueuse contenant de 1’azote ammoniacal.
L’¢lectro-conversion de I’azote ammoniacal est considérée comme 1’une des approches les
plus prometteuses puisqu’elle permet principalement la transformation de 1’azote ammoniacal
en azote gazeux Ny, un composé inoffensif pour I’environnement (Johnston et al., 2022). Selon
les conditions opératoires adoptées, la réaction de réduction peut étre plus ou moins compléte
et peut donner naissance a des especes intermédiaires tels les nitrites, les nitrates ou 1’azote
gazeux. Si les ions nitrates se forment lors de 1’oxydation de I’ammoniac, ils peuvent étre

réduits en nitrites, en azote et méme en ammoniac a la cathode (Lu, Song, Cai, & Lu, 2021).

Dans plusieurs systemes électrochimiques, les ions chlorure (ClY), généralement ajoutés sous
forme de chlorure de sodium (NaCl), jouent un rdle important dans les mécanismes
réactionnels. Sous I’effet du courant électrique, les ions chlorure sont oxydés a 1’anode pour
former du chlore moléculaire (Q. Li, Liu, Qi, Wang, & Xian, 2023). Le chlore formé réagit
ensuite avec I’eau pour produire des especes de chlore actif, principalement sous forme d’acide
hypochloreux (HOCI) et d’ions hypochlorite (OCI") (Otter et al., 2020). Ces espéces oxydantes
réagissent ensuite avec 1’azote ammoniacal et permettent son oxydation indirecte qui peut
conduire principalement a la formation d’azote gazeux (N:), ainsi qu’a la formation
intermédiaire de composés azotés oxydés tels que les nitrites (NO2") et les nitrates (NOs"). Les

nitrites formés peuvent ensuite étre oxydés en nitrates par les especes chlorées actives présentes
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dans le milieu (Q. Li et al., 2023). Inversement, des réactions de réduction peuvent se produire
a la cathode, notamment la réduction des nitrates ou des nitrites, pouvant conduire a la
formation d’azote gazeux, et dans certains cas d’ammoniac, selon les conditions
¢lectrochimiques et le matériau d’électrode (Garcia-Segura, Lanzarini-Lopes, Hristovski, &
Westerhoff, 2018). Simultanément, 1’eau est ¢lectrolysée a la cathode conduisant a la formation

d’hydrogene gazeux en accord avec la demi-réaction (1.5) (Chatenet et al., 2022) :

2H,0 + 2¢” — Hy + 20H" (1.5)

Par ailleurs, des sous-produits indésirables peuvent étre formés lors des réactions entre I’azote
ammoniacal et les especes chlorées actives, notamment les monochloramines (NH2Cl), ce qui

contribue a la complexité des mécanismes réactionnels [réaction (1.6)].

HOCI + NH; — NH:Cl + H,O (1.6)

L’ensemble de ces réactions simultanées rend le procédé particulierement complexe. Les
mécanismes impliqués dépendants fortement des conditions opératoires ainsi que des

matériaux utilisés pour les électrodes (Santé¢ Canada, 2023).

Paramétres influencant 1’électro-conversion de I’azote ammoniacal

L’efficacité¢ globale de I’électro-conversion dépend de nombreux parametres tels que la
composition des électrodes, la densité de courant, le pH, la conductivité électrique ainsi que la
concentration en ions chlorures/halogene présents dans la solution. Ces paramétres
déterminent non seulement les performances d’élimination de 1’azote ammoniacal, mais

¢galement la nature des produits formés au cours du traitement (Q. Li et al., 2023).

Des études ont montré que l’efficacité de I’électro-oxydation de I’ammoniac augmente
généralement avec la densité de courant, en raison de I’intensification des réactions

¢lectrochimiques et de la production d’especes oxydantes a la surface des électrodes (C. Zhong,
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Hu, & Cheng, 2013). L’ajout d’ions chlorure améliore également les performances du procéde,
notamment en augmentant la conductivité de la solution et en favorisant la formation d’espéces
chlorées actives (telles que Cl,, HOCI et C1O"), responsables de I’oxydation indirecte de I’azote
ammoniacal (J. Sun, Liu, & Yang, 2021). Dans ces conditions, des rendements d’¢élimination
de I’azote ammoniacal élevés, proches de 98,6 % ont été obtenus dans les systemes étudiés
(Liao et al., 2022). Le choix des matériaux d’électrode constitue également un facteur
déterminant. Les anodes composées de métaux nobles ou d’oxydes métalliques, comme le
platine, le RuO»/Ti ou le diamant dopé au bore (BDD), présentent généralement les meilleures
performances en raison de leur forte activité électrocatalytique et de leur stabilité chimique. A
I’inverse, certaines ¢électrodes a base d’aluminium ou de nickel possédent une résistance a la

corrosion insuffisante pour ce type d’application (Panizza & Cerisola, 2004).

Electrocoagulation

L’¢lectrocoagulation repose sur la dissolution d’une anode sacrificielle en fer ou en aluminium
sous I’effet du courant électrique. Cette dissolution entraine la libération d’ions métalliques
tels que Fe?*, Fe** ou AI**, lesquels réagissent ensuite avec les ions hydroxydes produits a la
cathode afin de former des hydroxydes meétalliques coagulants, entre autres: Fe(OH)s,
AI(OH)3 et Fe(OH)> (Alkhadra et al., 2022). Ces especes favorisent I’adsorption et la
coprécipitation de divers contaminants présents dans 1’eau, notamment 1’azote ammoniacal, le

phosphore et la mati¢re organique (Ammar, Yousef, Ashraf, & Baltrusaitis, 2024).

L’¢lectrocoagulation présente un taux d’enlévement de 98 % d’azote ammoniacal (Mahvi,
Ebrahimi, Mesdaghinia, Gharibi, & Sowlat, 2011). L’électrocoagulation est un procédé
potentiellement cofliteux en raison de la consommation continue des électrodes métalliques.
Les mécanismes impliqués sont complexes et reposent sur une combinaison de coagulation,
d’oxydoréduction et de phénomenes de séparation, ce qui explique les divergences
d’interprétation dans la littérature concernant les mécanismes dominants (Bazrafshan,

Mohammadi, Ansari-Moghaddam, & Mahvi, 2015).
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Limites et problématiques des procédés électrochimiques

Malgré les performances prometteuses des procédés électrochimiques, plusieurs limitations
réduisent encore leur efficacité a grande échelle. Les matériaux nobles utilisés pour les
¢lectrodes, notamment le platine, présentent des colts élevés. De plus, 1’accumulation
d’especes azotées adsorbées a la surface des électrodes peut entrainer un empoisonnement des
sites actifs et une diminution des performances électrocatalytiques (N. J. Bunce & Bejan, 2011).
Les réactions impliquées dans 1’¢électro-conversion de I’ammoniac demeurent complexes et
fortement dépendantes des mécanismes de surface et des conditions opératoires. En raison de
la cinétique relativement lente de 1’oxydation électrochimique de I’ammoniac, des surtensions
importantes sont souvent nécessaires pour atteindre des vitesses de réaction élevées, ce qui
peut accroitre la consommation énergétique du procédé. Par ailleurs, les catalyseurs les plus
performants reposent généralement sur le platine, dont le colit demeure un frein a I’application
a grande échelle (Jang, Park, Youn, & Jang, 2023). Enfin, la formation de sous-produits
indésirables tels que les monochloramines ou certains composé€s oxydants secondaires
constitue encore aujourd’hui une problématique importante associée a ces technologies (Q. Li

et al., 2023).

1.3 Technologies d’enlevement du phosphore

En raison des impacts environnementaux associés aux rejets de phosphore, divers procédés de
traitement ont ét¢ développés afin d’en réduire les concentrations dans les eaux usées. Cette
section présente les principales filieres actuellement mises en ceuvre, en précisant leurs

principes de fonctionnement, leurs performances épuratoires ainsi que leurs principales limites

1.3.1 Enlévement biologique du phosphore

L’¢limination biologique du phosphore, connue sous le nom de EBPR (Enhanced Biological
Phosphorus Removal), est un procéd¢ de traitement des eaux usées visant a réduire les
concentrations en phosphore dissous sans recours systématique a des réactifs chimiques (Diaz

etal., 2022).
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Microorganismes impliqués

Le fonctionnement du procédé EBPR repose principalement sur les bactéries accumulatrices
de phosphore (PAO, Phosphorus Accumulating Organisms), qui possédent la capacité de
stocker le phosphore en excés sous forme de polyphosphates intracellulaires. Parmi les espéces
fréquemment identifiées, Candidatus Accumulibacter phosphatis est considérée comme 1’un
des principaux organismes responsables de 1’¢élimination du phosphore dans les systémes
biologiques (Oehmen et al., 2007). En parallele, d’autres microorganismes, notamment les
organismes accumulateurs de glycogeéne (GAO, Glycogen Accumulating Organisms), peuvent
entrer en compétition avec les PAO pour les substrats carbonés disponibles. Contrairement aux
PAO, les GAO ne contribuent pas a I’élimination du phosphore, ce qui peut réduire 1’efficacité

globale du procédé (Mcllroy et al., 2018).

Mécanisme biologique et fonctionnement du cycle EBPR

Le procédé EBPR repose sur I’alternance de phases anaérobies et aérobies, qui permet de
sélectionner les PAO et de favoriser leur activité spécifique (Seviour, Mino, & Onuki, 2003).
En conditions anaérobies, en absence d’oxygene dissous et de nitrates, les PAO assimilent des
composés organiques facilement biodégradables, principalement des acides gras volatils, tels
que Dl’acétate. L’énergie nécessaire a cette assimilation est obtenue par 1’hydrolyse des
polyphosphates intracellulaires, entrainant une libération de phosphate dans la phase liquide.
Parallelement, le carbone organique est stocké sous forme de polyhydroxyalcanoates (PHA),
qui constituent une réserve €nergétique pour la phase suivante (Seviour et al., 2003). En
conditions aérobies, les PAO oxydent les PHA afin de produire 1’énergie nécessaire a leur
croissance et a leur activité métabolique. Cette énergie est utilisée pour absorber activement le
phosphate dissous dans 1’eau, lequel est ensuite stocké sous forme de polyphosphates
intracellulaires en quantités supérieures a celles initialement libérées. Ce mécanisme conduit
ainsi a une accumulation nette de phosphore dans la biomasse bactérienne (Seviour et al.,

2003).
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Enlévement du phosphore du systéme

Le phosphore est effectivement retiré du systéme grace a I’extraction des boues excédentaires.
Ces boues contiennent les microorganismes enrichis en polyphosphates, ce qui permet le
transfert du phosphore de la phase aqueuse vers la phase solide. La purge des boues constitue
donc I’étape clé assurant I’¢limination définitive du phosphore (Chu, Shi, & Zhang, 2022). Des
rendements atteignant 87 % sont observés (Dongqi Wang et al., 2024).

Facteurs influencant les performances du procédé

L’efficacité de I’EBPR dépend fortement des conditions d’exploitation. La disponibilité¢ en
carbone facilement biodégradable constitue un facteur déterminant, tout comme 1’alternance
stricte des conditions anaérobies et aérobies (Congcong Zhang, Guisasola, & Baeza, 2025).
D’autres parametres tels que la température, le temps de séjour des boues, la concentration en
oxygéne dissous et la présence de nitrates en zone anaérobie peuvent influencer
significativement les performances du procédé. Une perturbation de ces conditions peut
favoriser la prolifération des GAO et entrainer une diminution de 1’efficacité d’élimination du

phosphore (Congcong Zhang et al., 2025).

Avantages et limites du procédé

L’EBPR présente plusieurs avantages majeurs, notamment la réduction de 1’utilisation de
réactifs chimiques, une diminution des colts d’exploitation et une production de boues
potentiellement valorisables. La technologie est également considérée comme plus durable
d’un point de vue environnemental (Bora, Richardson, & You, 2020). Cependant, le procédé
demeure sensible aux variations des conditions opérationnelles. Sa stabilité peut étre affectée
par une faible disponibilité en substrats carbonés, des variations de température ou encore la
compétition microbienne avec les GAO. Cette sensibilité peut entrainer des fluctuations de

performance et nécessiter un controle rigoureux du procédé (Congcong Zhang et al., 2025).
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1.3.2 Précipitation chimique du phosphore

La précipitation chimique constitue 1’une des technologies les plus couramment utilisées pour
I’enlévement du phosphore dans les stations de traitement des eaux usées. Ce procédé repose
sur la conversion du phosphore dissous, principalement présent sous forme
d’orthophosphates dans les eaux usées (PO4>", HPO4>" et HoPOys), en composés insolubles
pouvant étre facilement séparés de la phase aqueuse par des procédés de séparation solide-

liquide tels que la décantation ou la filtration (Zheng et al., 2022).

Principe du procédé

Le principe fondamental de la précipitation chimique repose sur I’ajout de sels métalliques,
tels que des sels de fer, d’aluminium ou de calcium, capables de réagir avec les especes
phosphatées présentes dans l’eau. Cette réaction conduit a la formation de précipités
insolubles, principalement sous forme de phosphates métalliques, qui s’agglomérent ensuite
en flocs et sont éliminés dans les boues de traitement (Zheng et al., 2022). Les réactifs les plus
fréquemment utilisés sont le chlorure ferrique (FeCls) et le sulfate ferrique [Fe2(SO4)3] pour le
fer, le sulfate d’aluminium [Al>(SO4)3-14H>0], également appelé alun, pour I’aluminium, ainsi
que I’hydroxyde de calcium [Ca(OH).], utilis¢ dans certains contextes spécifiques nécessitant

des conditions fortement basiques (Derco, Zgajnar Gotvajn, Gul'asova, Kassai, & Soltysové,
2024).

Mécanismes réactionnels

Les mécanismes impliqués dans la précipitation du phosphore sont multiples et ne se limitent
pas a une simple réaction stecechiométrique. Dans le cas des sels de fer, les ions Fe** réagissent
avec les ions phosphate pour former des précipités tels que le phosphate ferrique [FePOa(s)].
Par ailleurs, des hydroxydes de fer peuvent également se former et contribuer a 1’enlévement
du phosphore par adsorption et coprécipitation. De maniére similaire, les ions
aluminium (AI*") réagissent avec les phosphates pour former du phosphate

d’aluminium [AIPO4(s)]. Toutefois, 1’efficacité du procédé repose également sur la formation
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d’hydroxydes d’aluminium, notamment AI(OH)s;, qui possédent une forte capacité
d’adsorption des phosphates dissous (Gubernat, Maston, Czarnota, & Koszelnik, 2020). Dans
le cas du calcium, la précipitation conduit principalement a la formation de phosphates de
calcium, tels que le phosphate tricalcique [Ca3(POs)2], voire de [I’hydroxyapatite
[Cas(PO4)3:0H] dans des conditions de pH ¢levé (Deng & Dhar, 2023). Ainsi, 1’¢élimination du
phosphore résulte d’un ensemble de mécanismes combinés incluant la précipitation chimique
directe, I’adsorption sur les hydroxydes métalliques et la coprécipitation au sein des flocs

formés (Zheng et al., 2022).

Conditions opératoires

L’efficacité du procédé dépend fortement des conditions opératoires, en particulier du pH, de
la dose des réactifs et des conditions de mélange. Le pH constitue un parametre déterminant,
influencant la spéciation des métaux et des phosphates ainsi que la solubilité¢ des composés
formés. Les sels de fer présentent une efficacité relativement stable sur une large gamme de
pH, tandis que les sels d’aluminium sont généralement optimaux dans une gamme légérement
acide a neutre. En revanche, les procédés a base de calcium nécessitent des conditions

fortement alcalines (Zheng et al., 2022).

La dose des réactifs nécessaires est généralement exprimée par un rapport molaire
métal/phosphore, basé sur les relations stcechiométriques entre les ions métalliques et les
phosphates. Ce rapport est souvent supérieur au ratio théorique afin d’assurer une ¢limination
efficace du phosphore en conditions réelles. La réaction de précipitation est rapide et se produit
quasi immédiatement apres I’ajout des sels métalliques. Toutefois, une étape de coagulation-
floculation est nécessaire afin de favoriser 1’agglomération des particules formées et leur

séparation ultérieure par décantation (US EPA, 2010).

Performances du procédé

La précipitation chimique du phosphore permet généralement d’atteindre des abattements

élevés, de ’ordre de 90 % selon les conditions opératoires et le type de réactif utilisé. Cette
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performance explique son utilisation largement répandue dans les stations d’épuration

municipales et industrielles (Xu, Wei, Li, & Guo, 2024).

Avantages et limitations

La précipitation chimique constitue une technologie largement utilisée dans les stations
d’épuration pour I’élimination du phosphore. Elle présente une efficacité élevée et permet
d’atteindre des concentrations résiduelles faibles, conformes aux normes de rejet, ce qui
explique son utilisation répandue dans les systémes municipaux et industriels de traitement des

eaux usées (Zheng et al., 2022).

Cependant, ce procédé présente également certaines limitations. D’abord, il entraine une
augmentation significative de la production de boues. De plus, 1’'utilisation de réactifs
chimiques engendre des colts d’exploitation supplémentaires et peut provoquer une
modification du pH de I’effluent traité¢. Enfin, la présence de sels métalliques dans les boues
peut limiter leur valorisation, notamment en agriculture (Loganathan, Kandasamy,

Ratnaweera, & Vigneswaran, 2024; Trotochaud, Hawkins, & Stoner, 2020).

1.3.3 Combinaison des procédés biologiques et chimiques de déphosphatation

Dans les stations d’épuration modernes, I’enlévement du phosphore repose fréquemment sur
une stratégie hybride associant un procédé biologique comme les boues activées, le traitement
lagunaire ou encore de type EBPR et une étape de précipitation chimique. Cette combinaison
est largement utilisée afin de répondre a des normes de rejet de plus en plus strictes, pouvant
atteindre des concentrations inférieures a 1 mg P/L, notamment dans le cas de rejets en milieux
récepteurs sensibles, ou une sécurisation supplémentaire du traitement est nécessaire

(Congcong Zhang, Guisasola, & Baeza, 2022).

Cette association permet de combiner la durabilité¢ et les faibles colits d’exploitation du
traitement biologique avec la robustesse et la fiabilit¢ du traitement chimique (Perera,

Englehardt, & Dvorak, 2019). Dans cette configuration, le procédé biologique assure
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I’essentiel de I’élimination du phosphore, tandis que 1’étape chimique agit comme un polissage
final garantissant la stabilité des performances et le respect constant des normes de rejet. Cette
redondance fonctionnelle rend 1’approche hybride particulierement adaptée aux stations
soumises a des exigences réglementaires strictes ou a des variations importantes de
charge (Xiao et al., 2025). Toutefois, cette approche implique une augmentation des cotts
d’exploitation li¢e a I'utilisation de réactifs chimiques ainsi qu’une production accrue de boues,
ce qui nécessite une optimisation fine des points d’injection et des doses de coagulants afin de
limiter I’impact économique et environnemental du procédé (Huanlun Zhang, Li, Han, & Liu,

2024).

1.3.4 Adsorption et filtration adsorbante du phosphore

L’adsorption constitue un procédé physico-chimique couramment utilisé pour 1’élimination du
phosphore dans les étapes avancées du traitement des eaux usées, en particulier en traitement
tertiaire. Elle repose sur le transfert des espéces phosphatées dissoutes, principalement les
orthophosphates, de la phase aqueuse vers la surface d’un matériau solide appelé adsorbant
comme ’alumine activée (G. Wu et al., 2022). Ce transfert est controlé par des interactions de
surface pouvant étre électrostatiques, relever de phénoménes de complexation chimique ou
encore impliquer des mécanismes d’échange ionique, selon la nature du matériau et les
conditions du milieu, notamment le pH et la composition ionique de I’eau (Gubernat et al.,
2020). Dans de nombreux cas, 1’adsorption du phosphore est dominée par des mécanismes de
chimisorption. Ceux-ci reposent sur la formation de complexes de surface entre les ions
phosphate et les groupes hydroxyles présents sur les matériaux a base d’oxydes métalliques,
notamment le fer et I’aluminium. Ces interactions conduisent a la formation de liaisons stables,
permettant d’atteindre des concentrations résiduelles faibles en phosphore en sortie de

traitement (X. Wang et al., 2019).

Mécanismes d’adsorption du phosphore

Les mécanismes impliqués dans I’adsorption du phosphore peuvent étre regroupés en plusieurs

catégories complémentaires. L’adsorption €lectrostatique intervient lorsque les ions phosphate
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sont attirés par des surfaces chargées positivement. L’échange ionique constitue un autre
mécanisme important, dans lequel les phosphates remplacent des ions initialement présents sur
la surface du matériau. Enfin, la complexation de surface, souvent dominante dans les
matériaux a base de fer ou d’aluminium, correspond a la formation de liaisons chimiques
directes entre les phosphates et les groupes hydroxyles du solide. L’ensemble de ces
mécanismes peut coexister et dépend fortement des conditions opératoires (Nadagouda,

Varshney, Varshney, & Hejase, 2024).

Matériaux adsorbants utilisés

Différents matériaux peuvent étre utilisés pour 1’adsorption du phosphore, chacun présentant
des propriétés spécifiques en termes de capacité et de sélectivité. L alumine activée est ['un
des matériaux les plus étudiés dans ce domaine. Grace a sa forte surface spécifique et a la
présence de groupes hydroxyles en surface, elle permet la formation de complexes avec les
phosphates, en particulier dans des conditions de pH légerement acides a neutres. Ses
performances peuvent toutefois étre réduites en présence d’ions concurrents (G. Wu et al.,
2022). Le charbon actif présente quant a lui une affinité naturelle limitée pour les phosphates.
Afin d’améliorer ses performances, il est généralement modifi¢ par imprégnation d’oxydes
métalliques tels que le fer, I’aluminium ou le magnésium. Cette modification permet de créer
des sites actifs favorisant la fixation des phosphates et d’augmenter significativement la
capacit¢ d’adsorption (Recepoglu, Goren, Orooji, & Khataee, 2022). Les scories
métallurgiques constituent une autre alternative intéressante, notamment dans une perspective
d’économie circulaire. Riches en oxydes de calcium, de fer et de magnésium, elles permettent
a la fois I’adsorption et la précipitation du phosphore sous forme de composés peu solubles
tels que les phosphates de calcium ou de fer. Leur utilisation contribue ainsi a la valorisation
de sous-produits industriels (Shi, Wang, Zhou, Zuo, & Wang, 2022). Le biochar modifié
représente également un matériau prometteur. Issu de la pyrolyse de biomasse, il possede une
structure poreuse favorable a 1’adsorption. Sa performance peut étre fortement améliorée par
modification chimique ou par imprégnation métallique, ce qui en fait une solution intéressante

dans une optique de développement durable (Luo et al., 2023).
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Parameétres influencant les performances d’adsorption

L’efficacité de 1’adsorption du phosphore dépend de plusieurs parameétres physico-chimiques
et opérationnels. Le pH joue un réle central, car il influence a la fois la charge de surface des
matériaux et la forme chimique des phosphates en solution. La concentration initiale en
phosphore conditionne quant a elle la vitesse de saturation du matériau adsorbant (Nadagouda
etal., 2024). La présence d’ions concurrents, tels que les carbonates, les sulfates ou les nitrates,
peut également diminuer les performances du procédé en occupant les sites actifs disponibles.
Enfin, le temps de contact entre 1’eau et le matériau constitue un facteur déterminant, puisqu’il

influence directement 1’atteinte de 1’équilibre d’adsorption (Nadagouda et al., 2024).

Avantages et limites du procédé d’adsorption

L’adsorption présente plusieurs avantages dans le cadre du traitement des eaux usées. Le
procédé est simple a mettre en ceuvre, et il est particulierement adapté aux étapes de polissage
final. Il permet également d’atteindre de faibles concentrations résiduelles en phosphore, ce
qui le rend compatible avec des normes de rejet strictes(Han, Kim, & Ro, 2020). Selon le
matériau utilisé, une certaine sélectivité vis-a-vis des phosphates peut étre obtenue, celle-ci
dépendant principalement de la nature des sites actifs présents a la surface de 1’adsorbant
(Muscarella, Badalucco, Laudicina, & Conte, 2025; Roy et al., 2021). Les matériaux enrichis
en aluminium ou en fer présentent une forte affinité pour les orthophosphates via des
mécanismes d’échange de ligands, tandis que les matériaux a base de calcium ou de
magnésium favorisent leur élimination par précipitation de composés peu solubles, ce qui
entraine des comportements d’adsorption différenciés selon la composition du matériau (P.

Wang, Zhi, Cui, Chu, & Wang, 2021)

Cependant, ce procédé présente des limites importantes. La principale contrainte réside dans
la capacité finie des matériaux adsorbants, qui conduit inévitablement a leur saturation. Cette
situation impose leur remplacement ou leur régénération, ce qui génere des colits d’exploitation
supplémentaires et des contraintes de gestion des matériaux usés. Les performances peuvent

¢galement étre affectées par la composition de 1’eau a traiter (Satyam & Patra, 2024).
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Filtration et adsorption du phosphore en traitement tertiaire

La filtration adsorbante combine un mécanisme de filtration physique et un phénomeéne de
capture chimique du phosphore dissous résiduel. Elle est généralement utilisée en phase de
traitement tertiaire, en tant qu’étape de polissage final visant a respecter les normes
environnementales de rejet (Gubernat et al., 2020). Les médias filtrants employés peuvent
inclure des oxydes de fer, de la zéolite ou encore des matériaux a base de calcium et de
magnésium. Les oxydes de fer présentent une forte affinité pour les phosphates grace a la
formation de complexes stables, tandis que les matériaux calciques favorisent la précipitation
de composés insolubles tels que I’hydroxyapatite (R. Liu et al., 2018; Ofoegbu, 2019). Dans
ce contexte, certains matériaux filtrants reposent directement sur des minéraux apatitiques
naturels ou synthétiques utilisés sous forme de granulats (H. Dai, Tan, Zhu, Sun, & Wang,
2018). Ces matériaux présentent un intérét particulier en traitement tertiaire en raison de leur
capacité a combiner un role de support physique et une réactivité¢ chimique vis-a-vis des
phosphates (G. Wu et al., 2022). Les matériaux calciques augmentent ¢galement 1’alcalinité du

milieu par dissolution des carbonates (J. T. Bunce, Ndam, Ofiteru, Moore, & Graham, 2018).

Malgré son efficacité, la filtration adsorbante présente certaines limites. Les médias filtrants
subissent une saturation progressive, nécessitant leur remplacement ou leur régénération. Le
procédé peut également étre affecté par des phénomeénes de colmatage liés a la présence de
maticres en suspension, ce qui réduit les performances hydrauliques et chimiques du systeme.
Enfin, les cotts liés a ’exploitation et a la maintenance doivent tre pris en compte dans
I’évaluation globale de cette technologie (Tabatabaeefar, Penn, Comeau, & Claveau-Mallet,

2025).

1.3.5 Cristallisation du phosphore

La cristallisation constitue une voie de récupération du phosphore particuliérement intéressante
dans une perspective d’économie circulaire. Contrairement aux procédés classiques

d’¢limination, cette approche vise non pas a retirer le phosphore des eaux usées pour le
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transférer vers les boues résiduelles, mais a le valoriser sous forme d’un produit solide

directement réutilisable, principalement en agriculture (Peeva, 2026).

Principe du procédé

Le procédé repose sur la précipitation controlée de la struvite, un phosphate de magnésium et
d’ammonium hydraté de formule MgNH4PO4-6H>0. Cette réaction intervient lorsque trois
ions sont simultanément présents en solution : le magnésium (Mg*"), I’ammonium (NH4") et
le phosphate (PO+*) (J. Wu et al.,, 2022). Dans des conditions appropriées, ces espéces
dissoutes atteignent la sursaturation et forment des cristaux solides de struvite, récupérables
par séparation solide-liquide en accord avec la réaction (1.7) (Bayuseno, Perwitasari,

Muryanto, Tauviqirrahman, & Jamari, 2020):

Mg?" + NH4" + PO4* + 6H,0 — MgNH4PO4-6H,0 (s) (1.7)

La formation de struvite ne se produit efficacement que sous des conditions physico-chimiques

bien définies, ce qui rend le procédé hautement dépendant du contrdle opérationnel.

Conditions favorables

Le pH constitue un parametre déterminant. La précipitation est généralement optimisée dans
une plage alcaline, typiquement comprise entre 8,0 et 9,5, ou la disponibilité du phosphate sous

forme réactive est favorisée (Nadagouda et al., 2024).

Un équilibre steechiométrique proche de 1:1:1 entre Mg?**, NH4* et PO+*" est recherché afin
d’optimiser le rendement de cristallisation. Dans la pratique, un ajout externe de magnésium,
par exemple sous forme de MgCl. ou MgO, est souvent nécessaire pour atteindre ces

proportions (Rahman et al., 2014).

Les flux les plus propices a ce procédé sont généralement ceux de liquides riches en nutriments,

tels que les surnageants issus de la déshydratation des boues ou les effluents de digestion
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anaérobie, ou les concentrations en ammonium et en phosphore sont élevées (Lorick, Macura,
Ahlstrom, Grimvall, & Harder, 2020).

La cristallisation de la struvite est généralement réalisée dans des réacteurs spécifiquement
congus pour favoriser la croissance controlée des cristaux. Les technologies les plus répandues
incluent les réacteurs a lit fluidisé et les systémes air-lift. Dans ces dispositifs, les conditions
hydrodynamiques sont ajustées de maniere a favoriser la nucléation, la croissance cristalline
et la séparation des particules formées. Les cristaux obtenus sont ensuite récoltés en continu

ou de maniére semi-continue au sein du réacteur (Z.-G. Liu et al., 2021).

Avantages et limites

La struvite récupérée constitue un produit a forte valeur ajoutée, principalement utilisé comme
engrais a libération lente. Sa composition lui confére un intérét agronomique particulier,
puisqu’elle apporte simultanément du phosphore, de 1’azote et du magnésium. Son
comportement de dissolution progressive dans les sols permet une libération controlée des
nutriments, limitant les pertes par lessivage et améliorant 1’efficacité d’utilisation par les
plantes. Cette caractéristique en fait une alternative durable aux engrais phosphatés
conventionnels (Hidalgo, Martin-Marroquin, Corona, & Verdugo, 2025). Sur le plan
opérationnel, le procédé permet également de limiter les phénomenes d’entartrage et de dépots
dans les équipements de traitement, notamment dans les conduites et les systémes de digestion

ou de déshydratation des boues (Siciliano, Limonti, Curcio, & Molinari, 2020).

Malgré ses avantages, la mise en ceuvre de la cristallisation de la struvite présente plusieurs
contraintes, notamment des colts d’investissement et d’exploitation liés a I’ajout de réactifs
magnésiens et a 1’installation de réacteurs dédiés. Le procédé requiert également un controle
opérationnel rigoureux, sa performance étant fortement dépendante des conditions de pH, des
concentrations ioniques et de I’hydrodynamique. Enfin, des phénomeénes de compétition
chimique, notamment la formation de phosphates de calcium, peuvent limiter I’efficacité de la

cristallisation ciblée (Siciliano et al., 2020).
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1.3.6 Electrocoagulation appliquée i I’enlévement du phosphore

Aprées avoir présenté le principe général de 1’électrocoagulation dans la section consacrée a
I’¢limination de 1’azote, cette section se concentre spécifiquement sur les mécanismes

d’enlévement du phosphore associés a cette technologie.

Mécanismes d’enlévement du phosphore

L’enlévement du phosphore par électrocoagulation repose principalement sur la production in
situ d’ions métalliques issus de la dissolution anodique des ¢électrodes de fer ou d’aluminium.
Ces ions réagissent avec les orthophosphates dissous afin de former des composés peu solubles
pouvant étre séparés de la phase liquide. Dans le cas d’électrodes en aluminium, les ions Al**
générés réagissent avec les phosphates selon la réaction (1.8) et de manicre similaire, les

¢lectrodes en fer favorisent la formation de phosphates ferriques insolubles en acccord avec la

réaction (1.9).

AP+ PO43' — AIPOy (S) (1 .8)
Fe’" + POs* — FePOxs (s) (1.9)

Parallelement a ces réactions de précipitation, les ions métalliques subissent une hydrolyse
conduisant a la formation d’hydroxydes métalliques selon les équations (1.10) et (1.11)
présentant une surface spécifique importante et contribuant a la capture du phosphore par

adsorption et coprécipitation au sein des flocs formés.

A" + 3H,0 — AI(OH); (s) + 3H" (1.10)
Fe’" + 3H,0 — Fe(OH); (s) + 3H" (1.11)

La réaction cathodique produit également de I’hydrogene gazeux. Les microbulles générées
peuvent favoriser la remontée des flocs vers la surface, améliorant ainsi leur séparation par

¢électroflottation.
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Ainsi, I’enlévement du phosphore (et en particulier les phosphates) par électrocoagulation
résulte de la combinaison de mécanismes de précipitation chimique, d’adsorption sur les

hydroxydes métalliques, de coprécipitation et d’¢lectroflottation (Reza, Haller, & Mao, 2024).

Parameétres influencant les performances

Le pH constitue un paramétre déterminant puisqu’il affecte la solubilité des phosphates
métalliques ainsi que la stabilité¢ des hydroxydes formés. Les meilleures performances sont
généralement observées dans des conditions proches de la neutralit¢ ou légerement
alcalines (Tibebe, Kassa, & Bhaskarwar, 2019). Le temps de traitement influence la quantité
totale de métal dissous et la croissance des flocs, tandis que la concentration initiale en
phosphore détermine les besoins en coagulants. Enfin, la nature des électrodes utilisées peut
affecter les performances globales, les électrodes en fer et en aluminium étant les plus

fréquemment employées pour la déphosphatation (Omwene & Kobya, 2018).

Performances du procédé

L’¢lectrocoagulation présente généralement des rendements ¢€levés pour 1’élimination du
phosphore. De nombreuses études rapportent des efficacités de 90 %, pouvant atteindre 92 %
dans des conditions optimisées (S. Chen et al., 2014). Ces performances sont attribuées a la
production continue des especes coagulantes ainsi qu’a I’action simultanée des mécanismes de
précipitation et d’adsorption. Le procédé permet ainsi d’obtenir de faibles concentrations
résiduelles en phosphore et peut étre utilisé comme traitement de finition lorsque des objectifs

de rejet particulierement stricts doivent étre respectés (Reza et al., 2024).

14 Phytoremédiation

La phytoremédiation désigne un ensemble de procédés de décontamination reposant sur
I’utilisation de plantes et des micro-organismes associés afin de réduire, transformer ou
immobiliser des contaminants présents dans les sols, les sédiments ou les eaux. Elle s’inscrit

dans le cadre des technologies de restauration écologique, mobilisant les capacités
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fonctionnelles des systémes biologiques pour le traitement des pollutions
environnementales (Yan et al., 2020). Ce procédé repose sur 1’exploitation des interactions
naturelles entre les végétaux et leur environnement. Les contaminants sont pris en charge par
les plantes sur la base de différents mécanismes biologiques tels que 1’absorption racinaire, la
transformation métabolique ou encore I’immobilisation dans les tissus végétaux, permettant
soit une diminution de leur toxicité, soit leur extraction progressive du milieu (Ma, Oliveira,

Freitas, & Zhang, 2016).

14.1 Typologie des mécanismes

La phytoremédiation repose sur plusieurs mécanismes fonctionnels complémentaires, pouvant
intervenir simultanément selon les caractéristiques du milieu, la nature des polluants et les
especes veégétales utilisées (Aryal, 2024). La phytoextraction correspond a 1’absorption des
contaminants par les racines et leur transfert vers les parties aériennes de la plante, permettant
leur ¢élimination progressive grace a la récolte de la biomasse végétale (Raklami, Meddich,
Oufdou, & Baslam, 2022). La phytodégradation désigne la transformation des contaminants
organiques en composés moins toxiques, sous 1’action des enzymes végétales et de 1’activité
microbienne associée a la rhizosphere (Khan, Khan, Waris, Ilyas, & Zamel, 2022). La
phytostabilisation vise quant a elle a réduire la mobilité des polluants dans le milieu, en les
immobilisant dans le sol ou au niveau des racines, limitant ainsi leur dispersion et leur
biodisponibilité (Yan et al., 2020). Enfin, la rhizofiltration repose sur 1’utilisation du systeme
racinaire comme filtre biologique permettant 1’adsorption et I’absorption des contaminants
présents dans les eaux (Aryal, 2024). Ces mécanismes ne fonctionnent toutefois pas de manicre
isolée : leur efficacité dépend fortement des organismes vivants impliqués dans le systeme sol—
plante—microbiote, dont le role est déterminant dans les processus de transformation et de

transfert des polluants.

1.4.2 Assimilation de I’azote par les macrophytes aquatiques

Dans les systemes aquatiques, les macrophytes jouent un rdle central dans la régulation des

nutriments dissous, notamment 1’azote, en les incorporant dans leur biomasse. L’azote est
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principalement présent dans le milieu sous forme d’ions ammonium (NHy") et nitrate (NO3),
qui constituent les formes majoritairement assimilables par les plantes (J. Li et al., 2021). Ces
formes sont absorbées au niveau des racines puis transportées vers les tissus végétaux, ou elles
sont intégrées dans des composés organiques essentiels tels que les acides aminés, les protéines
et divers métabolites impliqués dans le fonctionnement cellulaire. Cette incorporation dans la
biomasse contribue a réduire la disponibilité de 1’azote dans la colonne d’eau (Hong, Liu,

Xiang, Lei, & Fang, 2025).

L’efficacité de ce processus dépend de plusieurs facteurs intrinséques et environnementaux,
notamment 1’espéce végétale, la température, le pH, la concentration en nutriments et les
conditions de croissance. Ces paramétres influencent directement les taux d’absorption et
I’intensité des voies métaboliques mobilisées (Manolaki et al., 2020). L assimilation de I’azote
constitue toutefois un mécanisme temporaire de rétention. En I’absence de gestion de la
biomasse, une partie de 1’azote peut étre restituée au milieu lors de la sénescence et de la
décomposition des tissus végétaux, la dégradation de la matic¢re organique végétale entrainant
la minéralisation de 1’azote accumulé et son retour dans le milieu aquatique (Kréger, Holland,

Moore, & Cooper, 2007).

1.4.3 Stockage et cycle interne de 1’azote et du phosphore chez les plantes vivaces

Chez les plantes vivaces, I’azote est soumis a un cycle interne d’allocation et de remobilisation
qui permet d’optimiser son utilisation au cours des différentes phases de croissance. Durant la
phase de sénescence automnale, les protéines et la chlorophylle des feuilles sont
progressivement dégradées. L’azote ainsi libéré est transféré vers les organes pérennes tels que
les tiges, les racines et les rhizomes, ou il est stocké sous forme de composés organiques
solubles, notamment des acides aminés, des amides et des protéines de réserve
végétative (VSP) (Masclaux-Daubresse et al., 2010). Au printemps, ces réserves sont
remobilisées afin de soutenir la reprise de croissance et la formation de nouveaux tissus.
L’azote est alors redistribu¢ dans la plante principalement sous forme de glutamine (Gln) et

d’asparagine (Asn), qui constituent des formes de transport efficaces de [’azote
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organique (Havé, Marmagne, Chardon, & Masclaux-Daubresse, 2017). Ce mécanisme permet
une optimisation interne des ressources azotées et contribue a réduire la dépendance immédiate

aux apports externes en nutriments durant les phases de croissance active.

L’assimilation et la redistribution de 1’azote reposent sur un ensemble de processus
enzymatiques impliquant principalement la glutamine synthétase (GS) et 1’asparagine
synthétase (AS), qui jouent un role central dans la conversion et le stockage de 1’azote
organique (Masclaux-Daubresse et al., 2010). Lors de la sénescence foliaire, les protéines
chloroplastiques sont dégradées par des protéases, libérant des acides aminés libres. Une
proportion importante de 1’azote foliaire est localisée dans les chloroplastes, principalement
sous forme de protéines impliquées dans la photosynthése. Les acides aminés issus de cette
dégradation, notamment le glutamate et I’aspartate, sont exportés vers le cytosol ou ils sont
convertis en glutamine et en asparagine par les enzymes GS et AS. Ces formes représentent
des composés stables et facilement transportables au sein de la plante. Une fois acheminés vers
les organes pérennes, ces composés peuvent €tre soit stockés sous forme libre, soit réintégrés
dans des protéines de réserve végétative, assurant ainsi la continuité du cycle interne de
I’azote (Masclaux-Daubresse et al., 2010). Ce cycle global est illustré a la Figure 1.5, qui
schématise les dynamiques d’assimilation, de stockage et de remobilisation de 1’azote et du

phosphore chez les plantes vivaces aquatiques.
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Figure 1.5 Cycle de I’azote et du phosphore dans les plantes
tiré de K. Wu et al., 2025

Le phosphore est un ¢lément essentiel impliqué dans de nombreux processus métaboliques,
notamment la syntheése des acides nucléiques et la production d’ATP. Dans les milieux
aquatiques, il est principalement présent sous forme de phosphate inorganique (PO4>), qui
constitue la forme directement assimilable par les macrophytes (Duhamel, 2025). L’absorption
du phosphore s’effectue majoritairement au niveau des racines grace aux transporteurs
spécifiques de type PHT (phosphate transporters), qui permettent I’entrée active du phosphate
dans les cellules racinaires. Une fois absorbé, il est rapidement distribué vers les tissus aériens
et souterrains comme présenté a la Figure 1.5, ou il participe aux processus métaboliques
essentiels (Duoliya Wang, Lv, Jiang, & Li, 2017). Au sein de la plante, le phosphore
inorganique (Pi) est principalement stocké dans les vacuoles et peut étre mobilisé selon les
besoins physiologiques. Il peut également étre converti en phosphore organique (Po), intégré
dans des molécules telles que les phospholipides, les acides nucléiques et les intermédiaires

énergétiques (S.-Y. Yang, Huang, Kuo, & Chiou, 2017).
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Le phosphore est un élément souvent limitant dans les écosystémes aquatiques en raison de sa
faible disponibilité dans la colonne d’eau et de sa forte affinité pour les particules et les
sédiments, ce qui réduit sa mobilité et sa biodisponibilité. En réponse a cette limitation, les
macrophytes développent des stratégies d’adaptation telles qu’une absorption efficace a faibles
concentrations et une forte capacité de recyclage interne du phosphore (Vymazal, 2007). Les
mécanismes précis de régulation du phosphore chez les macrophytes restent encore
partiellement compris, notamment en ce qui concerne les processus de transport de stockage

vacuolaire et de conversion entre formes inorganiques et organiques (S.-Y. Yang et al., 2017).

1.4.4 Rhizosphere et interactions microbiennes

La rhizosphére correspond a la zone du substrat directement influencée par I’activité des
racines des plantes. Ce microenvironnement, particulierement dynamique, est propice au
développement de nombreuses interactions physiques, chimiques et biologiques entre les
racines, les microorganismes et les contaminants présents dans les eaux usées. Dans les zones
humides construites, la rhizosphere constitue 1’un des principaux sites de transformation et
d’élimination des polluants (Q. Wang, Hu, Xie, & Yang, 2018). Les racines des macrophytes
modifient fortement les caractéristiques du milieu environnant. Elles libérent différents
composés organiques dans le substrat et participent a 1’oxygénation locale grace au transport
de I"oxygeéne atmosphérique vers les tissus racinaires. Cette oxygénation crée des gradients
redox favorables au développement simultané de microorganismes aérobies et anaérobies,

permettant ainsi la coexistence de nombreux processus biologiques (Vymazal, 2011).

La rhizosphere abrite une importante diversit¢é microbienne comprenant notamment des
bactéries, des champignons, des archées et divers microorganismes unicellulaires. Ces
communautés se développent souvent sous forme de biofilms microbiens a la surface des
racines et des particules du substrat. Les biofilms constituent des structures organisées dans
lesquelles les microorganismes sont intégrés dans une matrice extracellulaire protectrice. Cette
organisation favorise les échanges de nutriments, la coopération métabolique et la résistance

aux variations environnementales (Davey & O’toole, 2000). Grace a cette forte activité
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biologique, la rhizosphére joue un role central dans les mécanismes d’épuration des eaux usées.
Elle constitue le lieu privilégi¢ de dégradation de la matiére organique, de transformation des

nutriments et de biodégradation de nombreux contaminants (Rani et al., 2024).

Processus microbiologiques

Les microorganismes présents dans la rhizosphére assurent une grande partie des processus
biologiques responsables de 1’épuration des eaux usées dans les zones humides construites.
Ces transformations concernent principalement la matiére organique, 1’azote et certains
contaminants organiques (Toet, Van Logtestijn, Schreijer, Kampf, & Verhoeven, 2005). L’un
des mécanismes les plus importants est la dégradation de la mati¢re organique biodégradable.
Les bactéries hétérotrophes utilisent les composés organiques présents dans les eaux usées
comme source de carbone et d’énergie. Grace a la production d’enzymes extracellulaires, elles
décomposent les molécules complexes en composés plus simples qui sont ensuite assimilés ou
minéralisés. Ce processus contribue directement a la réduction de la demande biochimique en

oxygeéne (DBOs) et améliore la qualité de 1’eau traitée (Karigar & Rao, 2011).

Les microorganismes interviennent €galement dans les transformations de 1’azote. En
conditions aérobies, les bactéries nitrifiantes convertissent 1’ammonium (NH4") en
nitrite (NOy"), puis en nitrate (NO3"). Ce processus permet la transformation de 1’azote réduit
vers une forme plus oxydée susceptible d’étre absorbée par les plantes ou utilisée lors d’étapes

ultérieures de traitement (J. Wang et al., 2022).

Dans les zones pauvres en oxygene, des bactéries dénitrifiantes utilisent les nitrates comme
accepteurs d’¢lectrons lors de leur métabolisme. Les nitrates sont alors progressivement réduits
en gaz azotés, principalement sous forme de diazote (N2), qui est relaché dans 1’atmospheére.
Ce processus de dénitrification constitue 1’'un des principaux mécanismes d’enlévement
permanent de 1’azote dans les zones humides construites (Martinez-Espinosa et al., 2021). Les
communautés microbiennes participent également a la dégradation de nombreux contaminants
organiques tels que certains hydrocarbures, des pesticides, des solvants ou des produits

pharmaceutiques. Ces transformations biologiques reposent sur une grande diversité de voies
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métaboliques qui permettent de réduire la toxicité ou la persistance des contaminants dans

I’environnement (Shah et al., 2024).

Interactions macrophytes—microorganismes dans la rhizosphére

Les microorganismes présents dans la rhizosphére n’agissent pas indépendamment des plantes.
Les macrophytes entretiennent avec les communautés microbiennes des relations complexes
qui influencent fortement les performances €puratoires des zones humides construites. Ces
interactions reposent principalement sur les échanges de matiere et d’énergie qui s’établissent
entre les racines et les microorganismes présents dans leur environnement

immédiat (Stottmeister et al., 2003).

Les racines libérent continuellement dans le substrat une grande variété de composés
organiques regroupés sous le terme d’exsudats racinaires. Ceux-ci comprennent notamment
des sucres, des acides organiques, des acides aminés, des composés phénoliques ainsi que
diverses molécules secondaires. Ces substances constituent une importante source de carbone
et d’énergie pour les microorganismes de la rhizosphere et favorisent leur développement a
proximité des racines (Shafi & Shahid, 2025). Ces différents mécanismes d’interaction sont
synthétisés a la Figure 1.6, qui présente un exemple des principaux mécanismes de coopération
entre macrophytes et microorganismes dans la rhizosphére notamment dans le cadre de la

biodégradation des contaminants organiques persistants.
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Figure 1.6 Schéma des interactions entre les plantes et les
microorganismes de la rhizosphére

tiré de Arslan et al., 2017

Les exsudats racinaires stimulent le développement de communautés microbiennes abondantes
et diversifiées ainsi que la formation de biofilms actifs a la surface des racines et du substrat.
Cette stimulation favorise D’activité métabolique et enzymatique des microorganismes
impliqués dans la dégradation des polluants. Les racines constituent également des surfaces de
colonisation privilégiées qui permettent 1’établissement de communautés microbiennes stables

et hautement fonctionnelles (Haldar & Sengupta, 2015).

Les interactions entre les macrophytes et les microorganismes sont généralement de nature
mutualiste. Les plantes fournissent des ressources nutritives et créent des conditions
environnementales favorables au développement microbien, notamment par 1’apport localisé
d’oxygene dans la rhizosphere. En retour, les microorganismes participent a la dégradation de
la matiére organique, a la transformation des nutriments et a 1’¢limination de nombreux
contaminants présents dans les eaux usées (Shahid et al., 2020). Parmi ces microorganismes,
certaines bactéries de la rhizosphére, appelées bactéries promotrices de croissance des

plantes (Plant Growth-Promoting Rhizobacteria, PGPR), peuvent également favoriser
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directement le développement des macrophytes. Ces bactéries sont capables de produire ou de
moduler la production de phytohormones, d’améliorer la disponibilité des nutriments et de
réduire certains effets du stress causé par les contaminants. En stimulant la croissance et la
vigueur des plantes, elles contribuent indirectement au maintien des performances épuratoires

du systeme (Q. Saeed et al., 2021).

Au-dela de leur réle dans I’alimentation des communautés microbiennes, les exsudats
racinaires influencent également la biodisponibilité des polluants. En modifiant les conditions
chimiques du milieu, ils peuvent affecter la solubilité, la mobilité et 1’accessibilité des
contaminants aux microorganismes dégradateurs. Certains composés exsudés par les racines
favorisent ainsi les processus de biodégradation en rendant les contaminants plus facilement
assimilables ou transformables (L. Sun et al., 2025). Cette stimulation de I’activité microbienne
favorise notamment la rhizodégradation, c’est-a-dire la dégradation des contaminants
organiques par les microorganismes associés aux racines. Ce mécanisme constitue 1’un des
principaux processus impliqués dans I’enlévement des polluants organiques au sein des zones
humides construites. Les macrophytes peuvent également contribuer directement a la
transformation de certains contaminants grace a leurs systémes enzymatiques, participant ainsi

aux mécanismes de phytodégradation (Khan et al., 2022).

Les synergies développées dans la rhizosphere permettent d’optimiser I’élimination de la
matiere organique, la transformation de 1’azote, la dégradation des contaminants organiques et
la rétention des nutriments. L’efficacité globale des zones humides construites repose donc en
grande partie sur ces interactions biologiques complexes qui se développent autour des racines

des macrophytes (Arslan et al., 2017).

1.4.5 Role de I’oxygéne et des processus physiques racinaires

L’oxygene joue un role central dans le fonctionnement des zones humides construites et dans
I’efficacité des processus de phytoremédiation. Certains macrophytes aquatiques, notamment

les especes émergentes, possedent la capacité de transférer 1’oxygene atmosphérique vers leurs
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tissus souterrains grace a des structures spécialisées appelées aérenchymes. Ces tissus facilitent
la diffusion interne des gaz et permettent I’acheminement de 1’oxygéne jusqu’aux racines,
méme en conditions de saturation en eau (Q. Wang et al., 2018). Ce mécanisme, appelé aération
racinaire, conduit a la formation de microzones oxydées dans la rhizosphére, contrastant avec
I’environnement globalement anoxique des substrats saturés. Ces gradients redox sont
essentiels au maintien d’une diversité d’activités microbiennes et a la coexistence de voies

métaboliques complémentaires (Q. Wang et al., 2018; Wenlin et al., 2014).

Les espéces végétales difféerent fortement quant a leur capacité d’aération racinaire. Les
macrophytes émergents, grace a leurs systémes racinaires développés et leur forte conductivité
interne, sont généralement les plus efficaces pour oxygéner le substrat et soutenir les processus
microbiens aérobies. Toutefois, cette efficacité dépend de plusieurs facteurs environnementaux
et physiologiques, notamment I’espece végétale, la température, la charge organique du milieu
et la disponibilité en nutriments. Dans certaines conditions, la capacité d’oxygénation peut étre
réduite, entrainant une diminution de I’extension des zones oxiques et une dominance accrue
des processus anaérobies dans le substrat (Lai, Zhang, & Chen, 2012; Sanchez-Olivares et al.,

2019).

Effets biogéochimiques liés a la présence d’oxygeéne

La libération d’oxygene dans la rhizosphere favorise le développement de communautés
microbiennes aérobies et influence fortement les transformations biogéochimiques des
nutriments et des polluants (Lamers et al., 2012; Q. Wang et al., 2018). La nitrification est un
processus strictement aérobie fortement dépendant de la disponibilité en oxygeéne dans la
rhizosphere. Les besoins théoriques en oxygene associés a cette transformation sont d’environ
4,57 g O2/g NH4"-N dans les systémes de traitement conventionnels, tandis que des valeurs
plus faibles sont rapportées dans les zones humides construites en raison de conditions de
transfert d’oxygene limitées et de cinétiques biologiques différentes (Palomo et al., 2026;

Vymazal, 2011).
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Role mécanique des racines

Au-dela des processus biologiques et chimiques, les systémes racinaires des macrophytes
jouent également un réle physique important dans les zones humides construites. Les racines
forment une structure dense et ramifiée dans le substrat, agissant comme un réseau filtrant
naturel (Ali et al., 2024). Cette structuration permet de ralentir la vitesse d’écoulement de 1’eau,
ce qui favorise la décantation des matiéres en suspension (MES) par gravité. Elle contribue
¢galement a la réduction de la turbidité et limite le colmatage des substrats filtrants, améliorant
ainsi la durabilité des systémes de traitement (Gomes et al., 2025). Ainsi, [’action mécanique
des racines agit en complément des processus biologiques et contribue de manicre significative
a I’efficacité globale des systémes de phytoremédiation, en particulier dans les eaux fortement

chargées en matieres en suspension (Vymazal, 2010).

Evapotranspiration

Les macrophytes influencent également le fonctionnement hydrologique des zones humides
construites a travers les processus d’évapotranspiration, qui résultent de la combinaison de
I’évaporation de I’eau a la surface du substrat ou de la colonne d’eau et de la transpiration des

plantes par I’intermédiaire de leurs tissus foliaires (Beebe, Castle, Molz, & Rodgers, 2014).

Dans certains contextes climatiques, notamment en conditions chaudes ou tempérées,
I’évapotranspiration peut représenter une fraction significative du volume d’eau traité. Cette
réduction du volume entraine une diminution du temps de rétention hydraulique (TRH), ce qui
influence directement les conditions de traitement au sein du systéme (Milani et al., 2019). Elle
peut également engendrer une concentration accrue des polluants résiduels, notamment les
nutriments, les sels dissous et certains métaux. Enfin, elle modifie les dynamiques physico-
chimiques locales, notamment la conductivité électrique ainsi que les équilibres d’adsorption
et de désorption dans le substrat, tout en accentuant les gradients de concentration au sein du
systeme (Biatowiec, Albuquerque, & Randerson, 2014). Ainsi, I’évapotranspiration peut
contribuer au fonctionnement épuratoire des zones humides construites en favorisant une

rétention accrue des contaminants par diminution du volume d’effluent, mais cet effet dépend
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fortement de son intensité et des caractéristiques du systéme. Une évapotranspiration excessive
peut entrainer une accumulation progressive des charges polluantes et une modification des

conditions du milieu (Bialowiec et al., 2014; Milani et al., 2019).

En résumé, les macrophytes influencent les zones humides construites a travers des
mécanismes complémentaires biologiques, chimiques, physiques et hydrologiques. L’ aération
racinaire structure les gradients redox et favorise les processus aérobies, tandis que les zones
anoxiques permettent des voies métaboliques alternatives telles que la dénitrification et la
fermentation. Parallelement, les systemes racinaires modifient les écoulements et participent a
la rétention des particules, et I’évapotranspiration influence les bilans hydriques ainsi que la
concentration des polluants. L’ensemble de ces processus interconnectés agit de manicre
synergique et contribue a I’efficacité globale de la phytoremédiation dans les zones humides
construites. Ce processus peut étre donc bénéfique s’il est bien maitrisé. Toutefois, il doit étre
pris en compte dans la conception du marais filtrant afin d’éviter ’accumulation de charges

polluantes dans le systéme ou la modification du milieu.

1.4.6 Types de marais filtrants

Les filtres plantés (FP) constituent des systémes de traitement des eaux usées reposant sur des
processus physiques, chimiques et biologiques se déroulant le plus souvent au sein d’un milieu
granulaire poreux servant de support a une végétation. Leur classification permet de distinguer
les différents niveaux d’interaction entre 1’eau, le substrat et les macrophytes, ainsi que les
modalités d’écoulement qui conditionnent fortement les performances épuratoires (Vymazal,
2010). Les FP peuvent étre classés selon deux principaux critéres : le type de végétation
dominante et la configuration hydraulique. Du point de vue de la végétation, ils se distinguent
selon I'utilisation de macrophytes flottants, émergents ou submergés (Almuktar, Abed, &
Scholz, 2018). Sur le plan hydraulique, les systémes peuvent étre a surface libre ou a
¢coulement souterrain, ces derniers pouvant étre subdivisés en écoulement horizontal ou
vertical. Des configurations hybrides combinant plusieurs types de systémes sont ¢galement

utilisées afin d’optimiser les performances globales d’épuration (Masoud, Alfarra, & Sorlini,
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2022). Les systemes hybrides consistent généralement a associer plusieurs filtres plantés
souterrains en série (par exemple un écoulement vertical suivi d’un écoulement horizontal),
afin de combiner les processus d’oxygénation, de nitrification et de dénitrification, et ainsi

améliorer I’efficacité globale du traitement (Masharga, Al-Tardeh, Mlih, & Bol, 2023).

Marais filtrants a surface libre

Les systémes a surface libre (Free Water Surface) s’apparentent aux zones humides naturelles.
L’eau circule a ciel ouvert au-dessus d’un substrat et reste en contact direct avec 1’atmosphére,
tout en traversant un systéme végétalisé composé de macrophytes émergents comme présenté

a la Figure 1.7.

Free Water Surface Constructed Wetlands

Sludge/litter layer

Soil/rootlayer

impermeable liner / bottom slope™ 1%

Figure 1.7 Schéma d’un marais filtrant a surface libre
tiré de Stefanakis, 2020a
Ce type de systeme est particulierement efficace pour 1’¢limination de la matiére organique
grace a la combinaison de processus physiques (sédimentation), biologiques (dégradation
microbienne) et biologico-chimiques associés aux macrophytes. Les systemes a surface libre
présentent généralement des performances élevées pour I’abattement de la pollution organique,
avec des rendements moyens de 54 % pour 1’azote globale, tandis que 1’¢limination du
phosphore demeure plus variable et faible et dépend fortement des conditions hydrauliques, du

substrat et de la végétation (El Hanandeh & Akrami, 2023).
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Zones humides a végétation flottante (FTW)

Les zones humides flottantes (Floating Treatment Wetlands) reposent sur des plantes fixées a
des structures flottantes, dont les racines se développent directement dans la colonne d’eau

comme présenté a la Figure 1.8.

Floating
platforms

Inflow

Outflow

Plantroots

Benthic layer

Figure 1.8 Schéma d’une zone humide flottante
tiré de Stefanakis, 2020a

Ce type de systeme est particulierement adapté aux plans d’eau peu profonds, aux bassins
existants ou aux milieux urbains. Les FTW présentent une grande flexibilité d’installation et
peuvent étre intégrées facilement dans des environnements déja aménagés, tout en contribuant
aux processus d’épuration via 1’activité biologique associée aux racines (Headley & Tanner,

2012).

Marais filtrants a écoulement souterrain

Dans les systemes a écoulement souterrain, le niveau d’eau est maintenu sous la surface du
substrat qui peut étre noyé ou percolateur. Ces systémes reposent sur des macrophytes
émergents enracinés dans un milieu poreux (gravier, sable ou sol) assurant les fonctions de
filtration et d’habitat microbien (Vymazal, 2010). Ces systémes se divisent en deux catégories

principales selon la direction de I’écoulement.
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Ecoulement horizontal souterrain (HF)

Dans les filtres a écoulement horizontal (saturés), les eaux usées sont introduites a 1’entrée et
traversent lentement le substrat de maniére longitudinale jusqu’a la zone de sortie comme

présenté a la Figure 1.9.

Treated water outlet

Figure 1.9 Schéma d’un filtre a écoulement horizontal souterrain
tiré de Hdidou et al., 2022

Ce type de systeme s’est largement développé en Europe depuis les premieres installations en
Allemagne dans les années 1970. L’utilisation initiale de sols fins a entrainé des problemes de
colmatage, conduisant progressivement a 1’adoption de substrats plus grossiers, notamment le
gravier lavé (Vymazal, 2005). Dans une logique d’amélioration fonctionnelle des substrats,
certains matériaux réactifs ont également été étudiés, notamment les médias a base d’apatite
(H. Dai et al., 2018). Ces granulats présentent un intérét particulier en raison de leur capacité
a immobiliser le phosphore par des mécanismes de précipitation et d’échanges ioniques, tout
en conservant des propriétés hydrauliques compatibles avec un écoulement en milieu saturé

(Delgado-Gonzaélez, Prost-Boucle, Troesch, & Molle, 2021).

Les systémes a écoulement horizontal présentent généralement de bonnes performances pour

I’¢limination de la mati¢re organique et des matieres en suspension, avec des rendements
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voisinant 74 % pour I’azote ammoniacal et 76 % pour ’azote global (Hao Zhang, Li, Shi, &
Pan, 2024). Des rendements pouvant atteindre 18 % pour le phosphore total sont également
obtenus par ce type de marais (Carrillo, Collins, Brisson, & Vidal, 2022). Toutefois, leur
fonctionnement en conditions saturées limite fortement le transfert d’oxygéne dans le substrat,
ce qui restreint le développement de processus aérobies, notamment la nitrification. Cette
contrainte explique des performances plus faibles et plus variables pour I’¢élimination de 1’azote
et du phosphore par rapport a d’autres configurations de filtres plantés (Gorgoglione &
Torretta, 2018). De plus, ces systémes nécessitent un prétraitement des eaux usées en amont
afin de réduire la charge en maticres en suspension et de limiter les risques de colmatage du

substrat (Pedescoll, Corzo, Alvarez, Garcia, & Puigagut, 2011).

Ecoulement vertical souterrain (VF)

Les systémes a écoulement vertical (non saturés) ont ét¢ développés afin de pallier les limites
des systemes horizontaux, notamment en matiere d’oxygénation du milieu filtrant. Dans ce
cas, I’eau est appliquée en surface puis elle percole a travers différentes couches de substrat,

favorisant une meilleure aération du lit comme présenté dans la Figure 1.10.
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Figure 1.10 Schéma d’un filtre a écoulement vertical souterrain
tiré de Hdidou et al., 2022
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Le substrat des filtres plantés est généralement structuré en plusieurs couches granulométriques
afin d’optimiser 1’écoulement hydraulique et de limiter les risques de colmatage. Une couche
supérieure constituée de matériaux fins (environ 2-8 mm) assure la filtration et le
développement des biofilms, suivie d’une couche intermédiaire de transition (3—20 mm)
permettant de stabiliser les interfaces granulométriques. La couche inférieure est composée de
matériaux plus grossiers (2060 mm), jouant un rdle de drainage et assurant la collecte des
effluents. Une revanche libre est également prévue afin d’absorber les variations hydrauliques

et d’éviter les débordements (Bai et al., 2016).

Les filtres plantés a ¢écoulement vertical fonctionnent selon un mode d’alimentation
intermittente par bachées, ou les eaux usées sont appliquées en cycles successifs. Cette
alimentation discontinue permet I’alternance de phases d’inondation et de drainage gravitaire
du massif filtrant, favorisant I’entrée d’air par diffusion passive lors de la phase de ressuyage.
Le régime d’alimentation (fréquence et volume des doses) influence directement les conditions
d’oxygénation du substrat et les performances épuratoires, notamment la nitrification et
I’élimination de la matiére organique (Avila et al., 2014; Foladori, Ruaben, Ortigara, &
Andreottola, 2014). Ce mode de fonctionnement améliore significativement les conditions
aérobies, ce qui rend les systémes verticaux particulierement efficaces pour les processus de
nitrification et 1’¢limination de 1’azote pouvant atteindre 93 a 94 % de rendement (Al-Saedi,
Smettem, & Siddique, 2018). Des rendements de 28 % pour le phosphore total ont également
¢té observé dans certains marais filtrants a écoulement vertical (Basilico, Casares, & de Cabo,

2024).

1.4.7 Marais filtrants en milieu tropical

En milieu tropical, les conditions climatiques influencent fortement le fonctionnement des
marais filtrants. Les températures élevées, généralement comprises entre 20 et 35 °C,
favorisent 1’activit¢é métabolique des microorganismes et accélérent les cinétiques de
dégradation biologique (Systeme National de Gestion des Risques et des Désastres en Haiti,

2025; Huiyong Wang et al., 2023). Cette augmentation de 1’activité microbienne améliore la
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dégradation de la mati¢re organique et la nitrification, ce qui se traduit souvent par des
rendements supérieurs a ceux observés dans les régions tempérées (D.-Q. Zhang et al., 2015).
Les températures élevées contribuent également au maintien d’une activité biologique
relativement stable tout au long de I’année, contrairement aux climats tempérés ou les

performances peuvent diminuer durant la période hivernale (Jokerst et al., 2011).

En milieu tropical, les conditions climatiques favorisent une croissance végétale importante,
ce qui peut améliorer la stabilité et le fonctionnement des systémes (Sangabriel-Lomeli et al.,
2025). Les régions tropicales se caractérisent également par des événements pluvieux parfois
intenses pouvant entrainer des variations importantes de la charge hydraulique appliquée aux

systémes (Silva & da Silva Junior, 2026).

1.4.8 Macrophytes dans les marais filtrants

Les macrophytes constituent I’un des éléments fondamentaux des marais filtrants et participent
activement aux processus épuratoires présents. Bien que I’élimination des contaminants résulte
principalement de 1’action combinée du substrat et des microorganismes, la présence des
végétaux contribue de maniere significative aux performances globales du systéme. Les
plantes assurent plusieurs fonctions complémentaires, notamment la stabilisation du substrat,
le maintien de la porosité du milieu filtrant, la réduction des risques de colmatage ainsi que la
création d’un environnement favorable au développement des communautés
microbiennes (Kochi, Freitas, Maranho, Juneau, & Gomes, 2020). Elles participent également
au transfert d’oxygeéne atmosphérique vers la rhizosphere grace a la présence d’aérenchymes,
favorisant ainsi le développement de processus biologiques aérobies tels que Ia

nitrification (Wang et al., 2018).

Le choix des especes végétales constitue une étape essentielle dans la conception des marais
filtrants. Les especes sélectionnées doivent étre adaptées aux conditions climatiques locales et
capables de tolérer les contraintes environnementales associées aux eaux usées. Elles doivent
notamment résister a des conditions d’inondation prolongées, présenter une bonne tolérance

aux polluants, produire une biomasse importante et développer un systéme racinaire dense
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favorisant les interactions entre les plantes, le substrat et les microorganismes. Une croissance
rapide, une bonne capacité de régénération ainsi qu’une résistance aux maladies et aux
ravageurs sont également recherchées afin d’assurer la pérennité du systéme. Enfin, les espéces
utilisées doivent présenter un faible risque d’envahissement écologique et étre compatibles

avec les écosystemes locaux (Kochi et al., 2020).

De nombreuses espéces végétales ont été étudicées et utilisées dans les systémes de marais
filtrants a travers le monde. Parmi les plus répandues figurent Phragmites australis (roseau
commun), Typha latifolia (massette a larges feuilles) et diverses especes du genre Scirpus,
reconnues pour leur robustesse, leur forte production de biomasse et leur aptitude a coloniser
rapidement les milieux humides (Vymazal, 2013). Les plantes ornementales telles que Canna
indica, Iris pseudacorus et certaines espéces d’Heliconia ont également suscité un intérét
croissant au cours des dernic¢res années. Plusieurs études ont montré que ces especes présentent
des performances épuratoires comparables a celles des macrophytes traditionnellement utilisés
tout en offrant un intérét esthétique supplémentaire susceptible d’améliorer 1’acceptabilité
sociale des infrastructures de traitement (Ediviani, Priadi, & Moersidik, 2018; Sandoval,

Zamora-Castro, Vidal-Alvarez, & Marin-Muiiiz, 2019).

L’espece Canna indica est une plante vivace appartenant a la famille des Cannaceae est
originaire des régions tropicales d’Amérique centrale et d’Amérique du Sud, mais elle est
aujourd’hui largement répandue dans les régions tropicales et subtropicales du monde (Mishra,
Goyal, & Sen, 2015). Initialement appréciée pour ses qualités ornementales, elle suscite
désormais un intérét croissant dans le domaine de la phytoremédiation en raison de sa
robustesse et de ses capacités épuratoires (Karungamye, 2022). Canna indica se caractérise
par une croissance rapide, une forte production de biomasse et un systéme racinaire
particulierement développé. La plante peut atteindre une hauteur comprise entre 0,9 et 3,0 m
selon les conditions environnementales (Karungamye, 2022; L. Li et al., 2013). Le systeme
racinaire de Canna indica est composé de nombreuses racines fines fortement ramifiées, dont
la longueur peut atteindre plusieurs dizaines de centimétres selon les conditions de culture,

offrant ainsi une importante surface de colonisation pour les microorganismes (Jampeetong &
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Janyasupab, 2022; Karungamye, 2022). Cette architecture racinaire favorise le développement
du biofilm microbien et améliore les échanges entre les racines, le substrat et 1’ecau

usée (Kataki, Chatterjee, Vairale, Dwivedi, & Gupta, 2021).

L’espéce présente également une grande capacit¢é d’adaptation aux conditions
environnementales variables. Elle tolére aussi bien des environnements fortement ensoleillés
que des zones partiellement ombragées et se développe préférentiellement dans les milieux
humides. Plusieurs travaux ont démontré sa capacité a supporter des concentrations élevées en
nutriments ainsi que différentes formes de stress environnemental, notamment la salinité et la
présence de métaux lourds tels que le cuivre et le cadmium (Konnerup & Brix, 2010;Zhang,
Rengel, & Meney, 2008). Sa tolérance aux conditions d’inondation prolongées contribue
¢galement a sa stabilité dans les systémes de traitement des eaux usées (Sharma, Priya, &

Brighu, 2014).

Grace a I’ensemble de ces mécanismes, Canna indica figure parmi les especes les plus
prometteuses pour les systemes de traitement fondés sur la phytoremédiation. Plusieurs études
ont démontré son efficacité dans le traitement des eaux usées domestiques, industrielles et
agricoles. Les résultats rapportés dans la littérature indiquent des réductions significatives de
la demande chimique en oxygéne (DCO), de la demande biochimique en oxygene sur cinq
jours (DBOs), des matieres en suspension (MES), ainsi que des composés azotés et
phosphorés (Karungamye, 2022). Par exemple, une étude menée en conditions tropicales a
montré que Canna indica permettait d’atteindre des rendements d’¢limination de I’ordre de
77,4 % pour 1’azote global et de 89,8 % pour le phosphore total dans un systéeme de marais
filtrant a écoulement vertical traitant des eaux usées domestiques (Pinninti et al., 2022).
D’autres travaux ont également mis en évidence des capacités élevées d’élimination de 1’azote
et du phosphore ainsi qu’une contribution notable au retrait de certains métaux

lourds (Karungamye, 2022).

Compte tenu de sa forte production de biomasse, de son systéme racinaire développé, de sa

capacité d’adaptation a des conditions environnementales variées et de ses performances
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épuratoires reconnues, Canna indica apparait comme une espece particulierement adaptée aux

marais filtrants destinés au traitement des eaux usées.

1.4.9 Substrat

Le substrat constitue I’un des ¢léments fondamentaux des filtres plantés (FP), puisqu’il assure
simultanément des fonctions physiques, biologiques et chimiques essentielles au traitement
des eaux usées. Il fournit un support mécanique permettant 1’ancrage et le développement des
macrophytes, tout en contribuant a la stabilité structurelle du lit filtrant. Par ailleurs, il offre
une vaste surface spécifique favorable a la colonisation microbienne et a la formation de
biofilms, lesquels jouent un role central dans les processus de dégradation des contaminants
(Calheiros, Rangel, & Castro, 2008; Pavlineri, Skoulikidis, & Tsihrintzis, 2017). Les
microorganismes présents dans le systéme s’attachent progressivement a la surface des
particules du substrat ainsi qu’aux structures racinaires des plantes, ou ils se développent sous
forme de biofilms complexes. Ces communautés microbiennes constituent le principal moteur
biologique de 1’épuration et participent a la transformation de nombreux contaminants
organiques et inorganiques (Kurzbaum, 2022). Ainsi, la majorité¢ des réactions physiques,
chimiques et biologiques impliquées dans le fonctionnement des FP se déroulent au sein du

substrat ou a son interface avec la rhizosphere (Rani et al., 2024).

Sur le plan physique, le substrat agit comme un média filtrant permettant la rétention des
matieres en suspension et de la fraction particulaire de la matiére organique. Il contribue
¢galement a la régulation de I’écoulement hydraulique a travers le systéme. Sur le plan
chimique, il participe a I’élimination de plusieurs contaminants par adsorption, échange
ionique ou précipitation, notamment dans le cas du phosphore (Vymazal, 2010). L’efficacité

de ces mécanismes dépend fortement des propriétés intrinséques du matériau utilisé.

Le choix du substrat constitue donc un facteur déterminant de la performance épuratoire et de
la stabilité a long terme des filtres plantés. Plusieurs critéres doivent étre pris en considération,

notamment la granulométrie, la porosité, la conductivité¢ hydraulique, la résistance mécanique,
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la stabilité chimique ainsi que le coft et la disponibilité du matériau (Ji, Tang, & Pei, 2022).
La taille des particules influence particulierement le comportement hydraulique du systéme.
Les matériaux fins offrent généralement une meilleure capacité de filtration et une plus grande
surface d’adhésion microbienne, mais présentent également un risque accru de colmatage (H.
Zhong, Hu, Wang, Chen, & Huang, 2022). A I’inverse, les matériaux plus grossiers favorisent
I’écoulement de I’eau, mais un chemin préférentiel de I’eau peut se créer, ce qui réduit le temps

de contact entre les polluants et les surfaces réactives du substrat (Min & Wise, 2009).

Traditionnellement, les filtres plantés a écoulement vertical utilisent principalement des
substrats minéraux tels que le sable et le gravier. Ces matériaux présentent une bonne stabilité
physique et permettent d’assurer des conditions hydrauliques adéquates (Gorgoglione &
Torretta, 2018). Toutefois, leur capacité d’adsorption demeure limitée et tend a diminuer
progressivement avec le temps en raison de la saturation des sites réactifs. De plus, certains
systemes utilisant exclusivement des substrats minéraux peuvent présenter des performances
limitées pour 1’¢limination de certains nutriments, notamment le phosphore et 1’azote (H.

Zhong et al., 2022).

Substrats alternatifs

Les limitations observées avec les substrats minéraux classiques ont conduit au développement
et a I’évaluation de nombreux matériaux alternatifs. Au cours des dernic¢res années, une grande
diversité de substrats a ¢té étudiée, incluant des minéraux naturels tels la zéolite, le sable et le
gravier, des résidus de construction comme des briques ou des tuiles, des sous-produits
industriels comme des cendres volantes et des scories d’acier ainsi que des biomasses issues
de I’agriculture telles que la bagasse de canne a sucre ou la sciure de bois (Chi et al., 2024;
Dominguez-Solis, Martinez-Rodriguez, Campos-Villegas, Ramirez-Escamilla, & Bello-
Yafiez, 2026; Marcelino et al.,, 2020; Sakadevan & Bavor, 1998). L’intérét porté a ces
matériaux repose sur leur potentiel a améliorer les performances épuratoires tout en favorisant
la valorisation de ressources résiduelles dans une perspective d’économie circulaire (Ji et al.,
2022). Parmi ces matériaux alternatifs, les bagasses issues de 1’agriculture sont des substrats

organiques riches en carbone qui ont suscité un intérét particulier (Y. Li et al., 2018). Plusieurs
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¢tudes ont montré que leur utilisation pouvait améliorer 1’élimination de la matiére organique
et de ’azote grace a leur capacit¢ a fournir une source additionnelle de carbone aux
microorganismes impliqués dans les processus biologiques d’épuration (Lin et al., 2023). En
effet, dans plusieurs systémes de traitement, la disponibilité¢ limitée du carbone organique
constitue un facteur contraignant pour les réactions de dénitrification. L’intégration de
biomasse au sein du substrat permet alors de soutenir 1’activité microbienne en fournissant
progressivement du carbone biodisponible (Y. Zhang et al., 2022). Les propriétés physiques
de ces biomasses contribuent également a leur intérét. Leur structure généralement poreuse
procure une surface importante pour I’établissement des biofilms et favorise le développement
de communautés microbiennes diversifiées. De plus, les bagasses issues de 1’agriculture
peuvent favoriser 1’adsorption de certains contaminants dissous griace a la présence de
groupements fonctionnels associés aux composés lignocellulosiques participant ainsi aux
mécanismes globaux d’épuration (B. Wang et al., 2024). En effet, ces groupements présents a
la surface des fibres lignocellulosiques peuvent interagir avec différents composés dissous par
adsorption ou complexation, contribuant ainsi a leur rétention au sein du systeme (Vasic et al.,

2023).

Des travaux réalisés pour le traitement des eaux usées industrielles au Bangladesh avec des
marais filtrants plantés verticaux et horizontaux ont notamment compar¢ les performances de
deux substrats de nature différente : une brique recyclée issue de déchets de construction et de
la bagasse de canne a sucre provenant de résidus agricoles. Les résultats ont montré que les
mécanismes d’enlévement différaient selon la nature du matériau utilisé. Alors que la brique
favorisait principalement 1’adsorption de la matic¢re organique, la bagasse stimulait davantage
les processus microbiens de biodégradation grace a son caractére organique. Le systéme
contenant de la bagasse et a flux vertical a notamment atteint des rendements d’enlévement de
22 % pour I’azote ammoniacal et de 32 % pour le phosphore total. Le rendement de 1’azote
total s’est avéré supérieur a celui obtenu avec la brique seule, soit 48 % contre 28 %, ce qui a
¢té attribué a la génération interne de carbone nécessaire aux processus de
dénitrification (Saeed, Muntaha, Rashid, Sun, & Hasnat, 2018). Malgré les progres réalisés

dans la conception des filtres plantés, I’optimisation du choix des substrats demeure un axe de
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recherche actif. L’identification de matériaux a la fois économiques, durables, facilement
disponibles et capables d’améliorer les performances épuratoires représente un enjeu majeur
pour le développement de systémes de traitement plus efficaces et plus durables (Ji et al.,
2022). Dans ce contexte, la bagasse de canne a sucre apparait comme une alternative

particuliérement prometteuse.

La bagasse de canne a sucre (Saccharum officinarum) correspond au résidu fibreux obtenu
aprés I’extraction du jus lors du broyage de la canne. Longtemps considérée comme un simple
déchet agricole, elle est aujourd’hui reconnue comme une biomasse renouvelable présentant
un fort potentiel de valorisation dans de nombreux secteurs industriels et

environnementaux (Thorat et al., 2025).

A la sortie des presses, la bagasse contient approximativement 50 % d’humidité. Sa fraction
s€che est principalement constituée de cellulose (40 a 50 %), d’hémicelluloses (20-30 %) et
de lignine (18-25 %), auxquels s’ajoutent diverses substances extractibles d’origine
végétale (Rezende et al., 2011). Cette composition lignocellulosique lui confére une structure
fibreuse et poreuse particulierement intéressante pour les applications liées au traitement de
I’eau (Mubarak, Ilyas, Nordin, Ngadi, & Alkbir, 2024). La présence de cellulose et
d’hémicelluloses favorise notamment la libération progressive de carbone organique lors de la

dégradation du matériau (Bottino, Cunha-Santino, & Bianchini, 2016).

Les propriétés de la bagasse ont déja été exploitées dans différents procédés de traitement de
I’eau. Plusieurs résidus végétaux ont été évalués comme coagulants naturels, dont la bagasse
de canne a sucre, 1I’écorce de chataigne et les rafles de mais. Parmi les matériaux étudiés, la
bagasse a présenté les meilleures performances en matiere d’élimination de la turbidité,
démontrant ainsi son potentiel pour la rétention de contaminants particulaires (Zaidi, Muda,

Abdul Rahman, Sgawi, & Amran, 2019).

Cependant, malgré ces avantages, certaines limites doivent étre considérées. Contrairement

aux substrats minéraux traditionnellement utilisés dans les filtres plantés, la bagasse est un
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matériau biodégradable dont les propriétés évoluent au cours du temps. Sa décomposition
progressive peut entrainer une réduction de la porosité du milieu, une modification des
conditions hydrauliques ainsi qu’une augmentation du risque de colmatage (Aslam et al., 2025;
S. Dai et al, 2025). Par ailleurs, le relargage de matiére organique dissoute peut
occasionnellement conduire a une augmentation temporaire de la charge organique de
I’effluent ou a une consommation accrue de I’oxygene disponible dans le systéme (T. Saeed &

Sun, 2013).

1.4.10 Impact des variations de charges hydraulique et organique

Les performances des marais filtrants construits ne sont pas constantes et dépendent fortement
des conditions d’exploitation auxquelles ils sont soumis. Parmi les parameétres opérationnels
les plus influents figurent la charge hydraulique et la charge organique appliquées au systeme.
La charge hydraulique correspond au volume d’eau usée introduit par unité de surface et de
temps, tandis que la charge organique représente la quantité de matieére organique apportée par
unité de surface et de temps, généralement exprimée en demande chimique en oxygéne (DCO)
ou en demande biochimique en oxygene (DBOs). Les variations de ces charges peuvent
modifier les conditions hydrauliques, physicochimiques et biologiques du milieu, influencant

directement 1’efficacité des processus d’épuration (Vymazal, 2011).

Dans les marais filtrants verticaux alimentés par bachées, la charge hydraulique est définie par
le volume d’eau appliqué a chaque bachée (ou la hauteur de lame d’eau correspondante) ainsi
que par la fréquence des alimentations. Ces parameétres conditionnent également la durée des
périodes de drainage et de repos entre deux applications (Stefanakis & Tsihrintzis, 2012). Dans
les marais filtrants verticaux alimentés par bachées, 1’alimentation intermittente alterne des
phases de percolation, de drainage et de repos. Cette alternance favorise le renouvellement de
I’air dans les pores du substrat et le maintien de conditions aérobies propices a 1’activité
microbienne, notamment a la dégradation de la matiére organique et a la nitrification (Thalla,
Devatha, Anagh, & Sony, 2019). A I’inverse, une augmentation de la charge hydraulique ou

une réduction des périodes de drainage peut modifier les conditions d’oxygénation du massif
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et influencer les performances épuratoires du systéme (Bassani, Pelissari, da Silva, & Sezerino,
2021; Decezaro et al., 2019). Les systémes en bachée favorise également la sédimentation des
matiéres en suspension (Jia, Zhang, Wu, Xie, & Zhang, 2010). A ’inverse, les systémes en
flux continu, comme dans les marais a écoulement horizontal, offrent une stabilité hydraulique
mais sont plus sensibles aux variations de débit et de charge polluante, et présentent
généralement une efficacité moindre pour la décantation des particules. Ils nécessitent donc

souvent un prétraitement en amont (Pedescoll et al., 2011).

La charge organique exerce également une influence majeure sur le fonctionnement des marais
filtrants qu’ils soient horizontaux ou verticaux. Un apport modéré de matic¢re organique peut
stimuler 1’activit¢ microbienne en fournissant une source de carbone nécessaire au
métabolisme des microorganismes (Gorgoglione & Torretta, 2018). Cependant, lorsque la
charge organique devient excessive, la demande en oxygene associée a la dégradation de cette
matiere augmente fortement. Cette consommation accrue peut entrainer une diminution de la
disponibilité en oxygene dans le substrat et la rthizosphére, limitant ainsi le développement des
microorganismes aérobies responsables de la nitrification. Une surcharge organique peut alors
provoquer une accumulation de composés azotés réduits, tels que I’ammonium, ainsi qu’une

baisse globale des performances épuratoires (S. Wu et al., 2013).

Les variations brusques de charge, qu’elles soient hydrauliques ou organiques, représentent
¢galement une source de stress pour les communautés microbiennes que ce soit dans les marais
filtrants verticaux ou horizontaux. Les populations bactériennes nécessitent généralement une
période d’adaptation afin d’ajuster leur activité aux nouvelles conditions environnementales.
Lorsqu’un choc de charge survient, un déséquilibre temporaire peut apparaitre entre les apports
de contaminants et la capacité d’adaptation des communautés microbiennes du systéme,
pouvant entrainer une diminution transitoire des rendements d’épuration (Sukias, Park, Stott,
& Tanner, 2018). La fréquence et I’amplitude de ces perturbations constituent donc des
facteurs importants dans 1’évaluation des performances des marais filtrants (Vymazal, 2007).
Par ailleurs, des charges hydrauliques ou organiques élevées sur de longues périodes peuvent

accélérer le phénomene de colmatage du substrat surtout dans les marais filtrants horizontaux.
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L’accumulation de matieres en suspension, de biomasse microbienne et de dépdts organiques
réduit progressivement la porosité du milieu filtrant et limite la circulation de 1’eau et de I’air.
Ce phénomeéne peut conduire a une augmentation des pertes de charge hydrauliques et a une

diminution de I’efficacité globale du traitement (Hanxi Wang, Sheng, & Xu, 2021).

Dans ce contexte, la résilience des marais filtrants, définie comme leur capacité a absorber les
perturbations et a retrouver un fonctionnement stable aprés un épisode de surcharge, constitue
une caractéristique essentielle. Les systémes présentant une forte résilience sont capables de
maintenir des performances satisfaisantes malgré les fluctuations de débit ou de charge
polluante qui surviennent fréquemment dans les conditions réelles d’exploitation (Dominguez-

Solis, Martinez-Rodriguez, Ramirez-Escamilla, Campos-Villegas, & Dominguez-Solis, 2025).

1.4.11  Avantages et limites des marais filtrants

Les marais filtrants présentent de nombreux avantages qui expliquent leur utilisation croissante
dans le traitement des eaux usées domestiques, agricoles et industrielles. Leur fonctionnement
repose principalement sur des processus naturels impliquant les plantes, le substrat et les
communautés microbiennes.

Sur le plan économique, les marais filtrants constituent une solution particulierement
intéressante pour les petites collectivités et les régions disposant de ressources financieres
limitées. Les colits d’exploitation sont généralement faibles en raison de I’absence ou de la
faible utilisation d’équipements électromécaniques. La consommation énergétique est ainsi
nettement inférieure a celle des stations d’épuration conventionnelles, qui nécessitent
notamment des systemes d’aération et de pompage. Bien que la mise en ceuvre d’un marais
filtrant implique des investissements initiaux liés aux travaux d’excavation, a I’installation du
systéme hydraulique, a I’achat des substrats et a la plantation des macrophytes, ces cofits sont
souvent compensés par les faibles dépenses d’exploitation et de maintenance sur le long

terme (Gorgoglione & Torretta, 2018).
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Les besoins d’entretien demeurent relativement limités, mais ne doivent pas étre négligés. Une
surveillance réguli¢re des débits et des niveaux d’eau est nécessaire afin de détecter rapidement
d’éventuels dysfonctionnements hydrauliques. L’entretien comprend également la gestion de
la végétation, notamment la récolte périodique des parties aériennes de certaines espéces, ainsi
que le controle des plantes indésirables et la vérification de 1’intégrité des ouvrages. Une
maintenance adéquate contribue a maintenir les performances épuratoires du systeéme et a

prévenir la remobilisation des polluants accumulés (T. Saeed & Sun, 2012).

Au-dela de leur fonction de traitement des eaux usées, les marais filtrants fournissent
¢galement de nombreux services écosystémiques. Ils constituent des habitats favorables a une
grande diversité d’organismes, incluant les insectes, les amphibiens, les oiseaux aquatiques et
certains petits mammiferes. En favorisant la connectivité écologique entre différents milieux
naturels, ils peuvent contribuer au maintien de la biodiversité locale. Les systémes végétalisés
participent également a la régulation hydrologique en ralentissant les écoulements, en
favorisant Dinfiltration de 1’eau et en limitant les phénoménes d’érosion grace au
développement des systémes racinaires. Cette biodiversité contribue par ailleurs a la résilience
¢cologique du systeme et peut renforcer sa capacité d’adaptation face aux perturbations

environnementales (Chengxiang Zhang et al., 2020).

Malgré ces nombreux avantages, les marais filtrants présentent également certaines limites
susceptibles d’affecter leur efficacité et leur durabilité. Parmi celles-ci, le colmatage du
substrat, surtout existant pour les marais filtrants horizontaux mais également présent dans les
marais filtrants verticaux a une échelle différente, constitue I'un des principaux défis
opérationnels. Ce phénomene résulte de 1’accumulation progressive des matieres solides,
notamment des maticres en suspension et de la matiére organique, au sein du média filtrant,
entrainant une diminution de sa conductivité hydraulique (Knowles, Griffin, & Davies, 2010).
Plusieurs facteurs peuvent favoriser son apparition, notamment des charges hydrauliques ou
organiques excessives, des caractéristiques inadaptées du substrat ou encore des conditions
d’exploitation défavorables (Knowles, Dotro, Nivala, & Garcia, 2011). La réduction de la

perméabilit¢ du média filtrant peut provoquer différents dysfonctionnements hydrauliques.
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L’eau usée peut alors s’accumuler a la surface du systéme ou emprunter des chemins
préférentiels, limitant le contact entre I’effluent et les zones actives du filtre et réduisant ainsi
les performances de traitement (Knowles et al., 2011). Dans les filtres plantés a écoulement
vertical, le colmatage favorise également la formation d’une lame d’eau permanente en
surface, empéchant le drainage complet du lit entre deux cycles d’alimentation (Pucher &
Langergraber, 2019). En outre, I’obstruction des pores du substrat limite les transferts
d’oxygene vers les zones profondes du filtre, ce qui peut compromettre les processus
biologiques aérobies tels que la dégradation de la matiére organique et la nitrification (Mishra,

Dey Chowdhury, Bhunia, & Sarkar, 2024).

Une autre limite importante concerne la saturation progressive du substrat vis-a-vis de certains
contaminants. Au fil du temps, les capacités d’adsorption et de rétention des matériaux filtrants
peuvent diminuer, notamment pour le phosphore et certains métaux, entrainant une baisse des
performances épuratoires. Dans certains cas, le remplacement ou la régénération du substrat
peut devenir nécessaire afin de maintenir I’efficacité¢ du systéme (Webb, van Biervliet, Wood,
Roberts, & Wake, 2025). Les marais filtrants peuvent également étre affectés par la présence
de contaminants fortement toxiques. Des concentrations élevées de métaux lourds, de
composés organiques persistants ou d’autres substances toxiques peuvent altérer le
développement des macrophytes et perturber les communautés microbiennes responsables
d’une grande partie des processus de dégradation. Ces situations peuvent réduire
significativement les performances de traitement et limiter I’applicabilité de la technologie a

certains types d’effluents industriels (J. Wang et al., 2022).

Une autre contrainte fréquemment associée aux marais filtrants concerne leur importante
emprise au sol. Comparativement aux procédés conventionnels plus intensifs de traitement des
eaux usées, ces systemes nécessitent généralement des surfaces plus étendues afin d’assurer
un temps de séjour suffisant et un contact adéquat entre les effluents, le substrat, les
microorganismes et les végétaux. Cette exigence fonciere peut limiter leur implantation dans
les zones fortement urbanisées ou la disponibilité des terrains est restreinte et ou le colt du

foncier est ¢élevé. En revanche, cette contrainte est souvent moins problématique dans les zones
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rurales ou périurbaines, ou I’espace disponible est généralement plus important (Stefanakis,

2020b).

Enfin, les conditions climatiques influencent directement le fonctionnement des marais
filtrants. A I’inverse, les épisodes de sécheresse prolongée ou les fortes chaleurs peuvent
affecter le développement des plantes et modifier les conditions hydrauliques du systéme. Bien
que les marais filtrants demeurent généralement robustes face aux variations
environnementales, leur conception doit tenir compte des contraintes climatiques locales afin

d’assurer leur fonctionnement a long terme (Wu, Kuschk, Brix, Vymazal, & Dong, 2014).






CHAPITRE 2

MATERIEL ET METHODES

Ce chapitre présente les détails concernant les unités expérimentales, le contrdle climatique de
la chambre environnementale ainsi que le systéme d’alimentation des unités. Le chapitre
détaille également les aspects relatifs au protocole d’échantillonnage, aux analyses effectuées

ainsi qu’au calcul des rendements.

2.1 Description des unités expérimentales

Le pilote expérimental est constitué de quatre unités de marais filtrant a flux vertical. Chaque
unité¢ est circulaire, en polyéthyléne haute densit¢ (HDPE), d’un diametre moyen de 570
mm (surface 0,26 m?) et d’une hauteur de 785 mm, ce qui correspond a un volume approximatif
de 166 L. Les unités sont remplies de substrat jusqu’a une hauteur de 700 mm, laissant une

revanche de 85 mm afin d’éviter le débordement de I’eau lors des cycles d’alimentation.

L’une des quatre unités expérimentales étudi€es, celle témoin, est constituée d’une couche de
transition faite de 20 cm de gravier (diameétre (¢p) = [5,0 ;10,0[mm) et d’une couche de rétention
de sable de 30 cm (¢ =[2,0 ; 5,0[mm). Les trois autres unités sont constituées d’ une couche de
transition de bagasse de 20 cm (¢ =[5,0 ;10,0[mm) et d’une couche de rétention constituée de
fragments de bagasses de tailles différentes, P1 (¢ =[0,09 ; 2,0[mm), P2 (¢ =[2,0 ; 5,0[mm)
et P3 (¢ =[1,2 ; 5,0[mm) comme présenté dans la Figure 2.1. A cela s’ajoute une couche de
drainage de 20 cm avec des pierres (¢ =[14,0 ; 19,0[mm) au fond de chaque unité. Des plaques
anti-érosion sont également placées au centre de chaque couche supérieure afin de mieux
répartir I’eau et d’éviter 1’affouillement du substrat. A 30 cm a partir du bas, au milieu de la
couche de transition, un diffuseur d’air (tuyau en PVC ¢ = 2,5 cm), percé de trous de 3,2 mm
en trois rangées et connecté a une aération, assure un débit d’air dans le systeme. Une conduite

d’effluent, installée a 2,0 cm du fond dans la couche de drainage, permet d’évacuer I’eau
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traitée. Chaque unité a été planté de quatre graines de Canna Indica, soit 16 graines/m”. Ces
unités sont placées dans une chambre a environnement controlé mesurant 2,0 m x 2,0 m x 2,5

m (L x 1 x H).

Canna indica

Affluent

Plaque anti - fouille

$ Revanche

ICouche de rétention

Bagasse

(0, 09 -2,0 mm)
ou
(1,2-5,0 mm)
ou
(2,0-5,0 mm)
Bagasse
(5,0-10,0 mm)
|
ECouche de drainage \
Diffuseur d'air

JQ Effluent @
(a) (b)

Sable
(2,0 -5,0 mm)

Gravier
(5,0-10,0 mm)

5|couche de transition
& B
~

Pierre

(19,0 - 14,0 mm)

Figure 2.1 Schéma de la configuration de 1’unité témoin (a) et des unités test (b)
adapté de Louis Jean, Alili, Cheremond, & Monette, 2025

La bagasse utilisée dans les unités expérimentales provient de canne a sucre originaire du
Mexique. Un broyeur Retsch GmbH SM300 a été utilisé pour réduire la taille des tiges de
bagasse (1500 tr/min; tamis de 20,0 mm). La bagasse broyée a ensuite ét¢ séchée pendant une
journée a I’air libre, sans ventilation forcée. Apres les étapes de broyage et de séchage, une
série de tamis a été utilisée afin d’¢éliminer les fractions extrémes, soit les particules fines
(0,09 mm) et les particules grossieres (> 10,0 mm). Trois fractions granulométriques de
bagasse ont ensuite ét€¢ préparées a partir des fractions retenues avec des tamis de 2,0 mm,
1,2 mm et 5,0 mm. Par ailleurs, la fraction résiduelle de bagasse comprise entre 5,0 et 10,0 mm
a été utilisée comme couche de transition dans les unités expérimentales. Des tamis de 2,0 mm,

5,0 mm et 10,0 mm ont également été utilisés pour préparer les matériaux de I’unité témoin T.
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Les expérimentations ont ét¢ menées a partir de la 46e semaine aprés la mise en route du
systeme. Auparavant, le systéme été opéré dans le cadre d’un autre projet (Louis Jean et al.,
2025). Lors du début des expérimentations menées dans le cadre de ce mémoire, la densité des
plants de Canna Indica, a la 46e semaine, était de 259, 193, 204 et 146 tiges/m2 pour les unités
P1, P2, P3 et t¢émoin respectivement. Cette densité a atteint 302, 232, 291 et 185 tiges/m2, a la
52e semaine, puis un faucardage a été effectué sur chacun des plants. A la suite du faucardage,
la densité des plants était respectivement de 20, 20, 24 et 16 tiges/m2. La densité a par la suite
augmenté jusqu’a atteindre, a la 94e semaine, 204, 118, 259 et 189 tiges/m2 pour les unités P1,
P2, P3 et t¢émoin. Certains échantillons ont été prélevés lorsque les plants étaient en phase de
développement et de croissance (Figure 2.2). Afin de s’assurer de I’homogénéité des
conditions d’expérimentations, ces résultats seront couplés avec d’autres résultats, obtenus
lorsque les plants étaient & maturité. Quant au substrat, il était déja stabilisé (consolidé) lors du
début des expérimentations a une hauteur de 43 cm pour I’unité témoin, de 40 cm pour les

unités P1 et P3 et de 38 cm pour 'unité P2.

Figure 2.2 Photographie du systéme avec plantes en phase de développement et de
croissance
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2.2 Controle climatique de la chambre

Afin de reconstituer les conditions d’un climat tropical pendant les expérimentations, de
nombreux dispositifs ont été¢ mis en place. Pour ce faire, trente-deux lampes Barrina TS5 lampe
de culture (modele INWT504009650Ec) sont utilisées pour simuler les radiations solaires. Ces
lampes maintiennent un niveau de radiation compris entre 2,3 et 20,9 klux mesuré a une
distance de 100 cm et 15 cm respectivement. La température a I’intérieur de la chambre est
régulée avec deux lampe General Electric (modéle 73790) installées sur le plafond et avec un
radiateur soufflant FOR LIVING (modele 043-5866-8) placé sur la partie haute des unités. Ces
appareils sont contrdlés par un thermostat INK BIRD (modéle ITC 308) en accord avec les
cycles du soleil journaliers en Haiti, soit entre 10 h/d et 13 h/d et une variation de température
entre 22,5 et 34,0 °C. Enfin, un taux d’humidité relative est maintenu avec des humidificateurs
LEVOIT Classic 160 (modele LUHA251-WCA) fonctionnant toutes les 40 min pour une durée
de 30 min, reproduisant ainsi les conditions prévalant en Haiti (40 a 98 % d’humidité relative)
(Systéme National de Gestion des Risques et des Désastres en Haiti, 2025). Deux autres
ventilateurs LR8647 modele 1148 et LR104132 modéle HF-30ST-W ont été épisodiquement

mis en route afin de simuler des turbulences liées au vent.

2.3 Alimentation des unités

Les quatre wunités sont alimentées simultanément en utilisant une pompe
MASTERCRAFTTM/MC (modéle 062-3421-2). Le taux d’alimentation a été ajusté pour étre
supérieur a 0,5 m*/m?/d pour chaque unité afin de s’assurer que la distribution de 1’eau a la

surface est uniforme (Dotro et al., 2017).

Chaque unité fonctionne avec 3,5 jours d’alimentation et 3,5 jours de repos. Le taux
d’alimentation a ¢été programmé pour 12 bachées par journée d’alimentation, chacune
correspondant a une lame d’eau de 2,53 cm, pour un total de 30,4 cm/d. Pendant chaque cycle
d’alimentation, 1’affluent est d’abord homogénéisé avec un agitateur Neptune M3912 pendant
50 secondes. Il est ensuite pompé tout en maintenant 1’agitation pendant 1 min 10 s (soit 1,0

m?/m?/h). Les bachées sont séparées d’un intervalle de 1 h 58 min.
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Un volume journalier de 310 L d’eau usée synthétique est préparé et 95 % de ce volume est

utilisé pour alimenter les unités. La composition de 1’eau usée synthétique est détaillée au

Tableau 2.1.

Tableau 2.1 Composition de I’eau usée synthétique

Composé chimique et nom commun

Marque ou numéro CAS

NaHCO;3 - Bicarbonate de sodium 144-55-8
NH4Cl1 - Chlorure d’ammonium 235-186-4
K>HPO4 - Hydrogénophosphate de potassium 7758-11-4
CaCl2:2H;0 - Chlorure de calcium dihydraté 10035-04-8
MgS0O4-7H>0 - Sulfate de magnésium heptahydraté | 10034-99-8
FeCl;-6H>0 - Chlorure de fer (IIT) hexahydraté 10025-77-1
MnSOy4 - Sulfate de manganése 10034-96-5
NaxMoO4-2H20 - Molybdate de sodium dihydraté | 10102-40-6
CioH16N20s - EDTA 60-00-4
Poudre de lait Carnation™
Levure Pakmaya™

Amidon de mais

Fleismann’s™

Huile de tournesol Unico™
Extrait de beeuf Sélection™
C3HgOs - Glycérol 56-81-5
C12H25NaSO4 — Dodécylsulfate de sodium 151-21-3
Papier hygiénique Cashmere
CHaN>O - Urée 57-13-6

L’eau potable de la Ville de Montréal est utilisée comme base pour préparer toutes les

solutions. Pour s’assurer de la solubilisation des ions, ’EDTA (un agent chélateur) est dissous

en premier, suivi par le FeCl3-6H>O. Les autres composés organiques sont ensuite dissous dans

I’eau et ajoutés dans la solution chélatée. Le papier hygiénique a été découpé en carré (arrétes

de 5 cm) et ajouté a un mixeur ménager Oster dans un volume d’environ 500 mL d’eau du

robinet. Tous les composés sont ensuite mélangés dans un réservoir de 340 L. Deux litres de
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I’eau usée municipale de la Ville de Montréal sont également ajoutés afin de pourvoir une

source de microorganismes.

Plusieurs scénarios d’alimentation ont été effectué avec des variations de la charge hydraulique
et de la charge organique, permettant d’étudier cinq conditions d’exploitation distinctes qui
sont présentées au Tableau 2.2. La stratégie expérimentale visait & comparer les conséquences

de différentes charges organiques a charge hydraulique constante et inversement.

Tableau 2.2 Caractéristiques des différentes conditions d’exploitation

. Concentrations
Charses Charges Concentrations cibles en
Conditions hydraul%ques organiques cibles en azote phosphore
9 0 0 3
d’exploitation (mm/d) (g DBOs/m?-d) (:fa';;']il)e organique
g (mg P/L)
1 144 56 42,2 2,0
7 144 27 36,6 1,2
3 288 109 422 2,0
4 288 53 36,6 1,2
5 288 73 51,1 1,3
24 Echantillonnage et analyses

Les échantillons de I’affluent (eau usée synthétique) et des effluents de chaque unité sont
collectés chaque semaine a la fin du cycle pendant la période d’alimentation, soit entre 74 et
84 h apres le début du cycle. L’échantillonnage, de type composite, est constitué¢ de trois
cuvées successives de 1 L chacun. Pendant I’échantillonnage, un récipient est placé a la sortie
de chaque unité et regoit environ 90 % du volume entrant. L’eau de chaque unité est ensuite
homogénéisée et une partie de celle-ci est utilisée pour 1’échantillon. Ce processus de

récupération peut durer entre 25 a 60 min.

Tous les échantillons collectés sont préservés et analysés selon les méthodes décrites dans le

manuel Standard Methods for Examination of Water and Wastewater (APHA et al., 2023). Le
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Tableau 2.3 présente les parametres analysés, le principe des méthodes et leurs références ainsi
que les équipements utilisés. En raison de certaines contraintes logistiques, 1’échantillonnage

et/ou les analyses de certains parameétres ne sont pas effectués pendant certaines semaines.

Tableau 2.3 Présentation des analyses

Parameétres | Principes Méthodes Equipements
Alcalinité Titration 2320 B Burette (25,0 + 0,2 mL)
.| Distillation 4500-NH; B Dlstlllatqur VELP UDK139 Semi-
NH3/NH4 Titrati 4500-NHL C Automatique
ftration Y Burette (25,0 0,2 mL)
NOy/NOy | Chromatographic 4115 DIONEX IonPac™ AS22
ionique
Digestion 4500 Nore B gg?;t - VS/E;? 512)2(139 Semi
NTK Distillation 4500-NH;B | Jsthateur emi-
Titration 4500-NH; C Automatique
! ’ Burette (25,0 + 0,2 mL)
Autoclave Tuttnauer T Lab Eco
4500-P B
Pt Spectrophotométrie 4500-P E V60&V85
i Agilent Cary 60 UV-Vis
pH Potentiométrie 4500-H B pH-métre OATKON™, PC 2700
2.5 Calcul du rendement

Pour I’azote ammoniacal, I’azote Kjeldahl, 1’azote global et le phosphore total, le rendement

de chaque unité, exprimé en pourcentage (%), a été calculé selon I’équation (2.1).

ou:

Ci

(%) = ;icf x 100

2.1)

Ci : concentration initiale en contaminant dans |’eau usée synthétique (mg/L);

Cr: concentration finale en contaminant dans 1’échantillon filtré (mg/L).
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2.6 Calcul de P’alcalinité théorique

Lors de la nitrification, 1’alcalinité du systéme diminue proportionnellement a la production
d’ions hydrogene issus du processus de nitrification. L’alcalinité théorique est donc obtenue
en prenant 1’alcalinité de 1’eau brute (eau usée synthétique) et en lui soustrayant 1’alcalinité
consommee calculée. L’alcalinité théorique des unités P1, P2 et P3 a été calculée selon

I’équation (2.2), en lien avec la production de nitrites et de nitrates dans le systeme.

Alct(mg CEICO}/L) = Alcgp — [(CnitritesEB + ChitrateseB — Chitrites — Cnitrates) X 7,14] (22)

ou:

Alcgs : alcalinité mesurée de 1’eau brute (mg CaCOs/L);

ChitritesEB : cONcentration en nitrites dans 1’eau usée synthétique (mg N/L);
ChitratesEB : concentration en nitrates dans 1’eau usée synthétique (mg N/L);
Chitrites : concentration en nitrites dans 1’effluent (mg N/L);

Chitrates : concentration en nitrates dans 1’effluent (mg N/L).



CHAPITRE 3

RESULTATS

Ce chapitre présente et analyse 1’ensemble des résultats obtenus au cours de la période
expérimentale. L’objectif principal est d’observer les performances épuratoires des filtres pour
I’azote et le phosphore durant les différentes phases d’alimentation, et cela, grace a un suivi
temporel de plusieurs parameétres, en particulier 1’azote ammoniacal, les nitrites, les nitrates,

I’azote Kjeldahl, 1’azote global et le phosphore total.

3.1 Caractérisation de I’eau brute

Cette premicre section présente les paramétres mesurés et calculés caractérisant 1’eau brute

pour chacune des cinq conditions d’exploitation du projet (Tableau 3.1).

Tableau 3.1 Caractéristiques moyennes de I’eau brute pour chacune des
conditions d’exploitation

Parameétres Unités 1 2 3 4 5
Température °C 23,0 23,3 23,0 223 23,0
pH -—- 7,1 7,3 6,9 7,6 7,4
Alcalinité mg CaCOs/L 376 433 420 460 515
MES mg/L 153 173 192 110 117
DBO:s 385 187 379 182 252
mg O,/L
DCO / / 559 259 348
DBOs/DCO -—- / / 0,68 0,70 0,72
NGL (par calcul) 65,7 42,2 61,3 60,4 71,4
NO> 0,6 0,8 0,3 0,3 0
NOs 1,3 0,9 1,1 0,7 0,3
mg N/L
NTK 63,8 40,5 59,9 59,4 71,1
NH4* 37,9 33,6 47,1 51,4 60,9
Norg (par calcul) 25,9 6,9 12,8 8,0 10,2
DBOs/NTK -—- 6,0 4,6 6,3 3,1 3,5
Pt mg P/L 3.4 3,1 3,3 2,5 2,7
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La température et le pH des eaux usées synthétiques sont stables et permettent de comparer
les différentes conditions d’exploitation entre elles. La température se situe autour d’une
moyenne pres de 23 °C ce qui est proche des températures fréquemment observées lors des
différentes études, ce qui permet de comparer les résultats obtenus a ceux déja existants dans
la littérature (T. Saeed et al., 2018). Le pH de 1’eau usée synthétique se situe au voisinage de
7, la forme majoritaire de 1’azote ammoniacal est donc 1’ion ammonium NH4" (Salbitani &
Carfagna, 2021). Or, la nitrification est favorisée lorsque I’azote ammoniacal est
majoritairement présent sous forme d’ion ammonium (NH4"). A I’inverse, une augmentation
de la fraction d’ammoniac libre (NH3), favorisée par un pH et une température élevés, peut
inhiber I’activité des bactéries nitrifiantes, en particulier les bactéries nitratantes, et réduire les
performances de nitrification (F. Zhang et al., 2018). A un pH autour de 7, les formes
prédominantes des orthophosphates sont HoPO4™ et HPO4* (Magri et al., 2020). L’alcalinité a
¢galement ét¢ mesurée afin de pouvoir valider ou non les réactions de nitrifications du

systeme.

Lors des conditions d’exploitation 1 et 3 des DBOs comparables ont ¢t¢ mesurées avec 385 et
379 mg O2/L. La méme observation s’applique aux conditions d’exploitation 2 et 4 avec des
DBOs similaires de 187 et 182 mg O2/L. Enfin, pour le cinquiéme essai, la DBOs poss¢de une
concentration se situant entre les deux concentrations énoncées précédemment avec une
concentration de 252 mg O2/L. Les concentrations en MES ont varié¢ entre les différentes
conditions d’exploitation (110 a 192 mg/L). Une partie de cette variation peut étre attribuée
aux modifications de la composition de 1’eau synthétique entre les différentes conditions
expérimentales, notamment aux ajustements réalisés afin de modifier la charge organique. Les
concentrations de MES (110 a 192 mg/L), de DBOs (182 a 385 mg O»/L) et de DCO (259 a
559 mg O2/L) mesurées dans 1’eau brute sont représentatives d’eaux usées domestiques. En
effet, les eaux usées domestiques présentent typiquement des concentrations de MES de 130,
195, 389 mg/L, de DBOs de 133, 200 et 400 mg O>/L, et de DCO de 339, 508 et 1 016 mg
O2/L, respectivement pour des eaux de faible, moyenne et forte concentration (Tchobanoglous
et al., 2014). Les MES et la DCO correspondent donc aux caractéristiques d’eau usée

domestique de faible a moyenne concentration et la DBO est caractéristique d’une eau usée
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domestique de moyenne a forte concentration. Ces concentrations sont également cohérentes,
méme si elles restent dans la gamme basse a moyenne, avec les eaux usées provenant des pays
tropicaux. En effet, les eaux usées des pays tropicaux présentent généralement des
concentrations organiques ¢levées en raison d’une consommation d’eau plus faible,
conduisant a des effluents moins dilués (Mara, 2004). Les rapports DBOs/DCO obtenus durant
les conditions 3,4 et 5 (0,68 a 0,72) indiquent que la matic¢re organique présente est facilement
biodégradable. En effet, le rapport DBOs/DCO constitue un indicateur de la fraction
biodégradable de la matiére organique présente dans un effluent. Lorsque le rapport est
supérieur a 0,5, I’eau usée est considérée comme facilement traitable biologiquement et la
proportion de composés facilement assimilables par les microorganismes est importante
(Tchobanoglous et al., 2014). Les valeurs mesurées indiquent ainsi que 1’eau brute était
constituée majoritairement de matiére organique facilement biodégradable, ce qui est cohérent
avec la composition d’une eau usée synthétique préparée a partir de composés organiques

simples (Tchobanoglous et al., 2014).

Pour I’azote, 1’azote organique et 1’azote global ont été obtenus par calcul a partir des résultats
obtenus en azote ammoniacal, nitrites, nitrates et Kjeldahl. Les concentrations d’azote global
mesurées (42,2 a 71,4 mg N/L) sont comparables aux concentrations habituellement observées
dans les eaux usées domestiques, qui varient généralement entre 23 et 69 mg N/L selon la
consommation d’eau et les habitudes alimentaires des populations. Les concentrations en azote
ammoniacal (33,6 4 60,9 mg N/L), également caractéristiques des eaux usées domestiques (14
a 41 mg N/L), représentent la majeure partie de 1’azote global. Ces concentrations en azote
global et azote ammoniacal sont considérées comme des concentrations hautes pour les eaux
usées domestiques (Tchobanoglous et al., 2014). Les variations des concentrations en azote
d’une condition d’exploitation a 1’autre résultent principalement des ajustements apportés a la
composition de 1’eau synthétique afin de reproduire différentes charges organiques appliquées
aux unités de traitement. Les modifications des quantités d’urée et des autres constituants
azotés ont directement influencé les concentrations en azote ammoniacal, en azote organique
et, par conséquent, en azote global. Les rapports DBOs/NTK varient entre 3,1 et 6,3 selon les

conditions d’exploitations. Les valeurs les plus élevées (6,0 et 6,3) traduisent une plus grande
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disponibilit¢ en carbone biodégradable par rapport a I’azote, créant des conditions plus
favorables & la dénitrification. A I’inverse, les rapports les plus faibles (3,1 et 3,5) suggérent
une disponibilité plus limitée en carbone, susceptible de restreindre la dénitrification malgré

une nitrification efficace (Henze, 2008; Tchobanoglous et al., 2014).

Pour le phosphore, uniquement sa forme totale a été mesurée. Les concentrations mesurées (2,5
a 34 mg P/L) sont caractéristiques d’une eau wusée domestique a faible
concentration (Tchobanoglous et al., 2014). Les variations des concentrations en phosphore
observées entre les différentes conditions d’exploitation sont principalement attribuables aux
ajustements de la composition de 1’eau usée synthétique. En effet, la modification des quantités
de poudre de lait, de levure et d’extrait de beeuf dans 1’eau usée synthétique a entrainé une
variation des apports en phosphore, influencant ainsi les concentrations en phosphore total

mesurées.

3.2 Comparaison des performances des quatre unités pour I’azote

La présente section présente les différents résultats en azote de chacune des unités en fonction
du temps dans la Figure 3.1. Les valeurs de I’eau brute étant présentées précédemment, celles-
ci ne sont pas présentées dans les graphiques puisque toutes les unités pilotes ont été alimentées
par la méme eau. La Figure 3.1 représente les concentrations en azote ammoniacal, organique
ainsi qu’en nitrites et nitrates durant toute la durée des essais en sortie (effluent) des différents
pilotes étudiés. Les concentrations en azote ammoniacal et azote organique sont représentés
empilées afin de pouvoir également visualiser 1’azote Kjeldahl. Les concentrations en nitrites

et nitrates sont é¢galement empilées.
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Seulement les semaines ayant des résultats communs a chacune des unités sont présentés afin
de pouvoir directement comparer les valeurs. Les conditions d’exploitation sont également
représentées sur cette figure (par un jeu de couleurs en lien avec les conditions présentées au
Tableau 2.2), afin de pouvoir comparer comment les unités ont réagi les unes par rapport aux
autres. Un faucardage des plantes a été effectué au cours de la semaine 52. Un délai de 7
semaines a ensuite été respecté avant de reprendre des mesures de concentrations afin d’éviter
de comparer des résultats de jeunes plantes en pleine croissance avec des résultats de plantes a

maturité.

De maniére générale, les concentrations résiduelles sont principalement constituées d’azote
ammoniacal, d’azote organique et de nitrates, alors que les concentrations en nitrites demeurent
faibles durant I’ensemble de I’étude. Cette observation suggere que, lorsque la nitrification se
produit, I’oxydation des nitrites vers les nitrates est généralement rapide et que les nitrites ne
s’accumulent que de fagon ponctuelle. Cette seconde étape de la nitrification n’est pas limitante
dans la majorité des conditions expérimentales. L’azote organique présente quant a lui des
variations plus modérées que I’ammonium. Cela pourrait signifier que les changements de
conditions influencent principalement les processus de nitrification plutot que la production ou
la minéralisation de 1’azote organique. L’azote ammoniacal constitue généralement la fraction
dominante de 1’azote résiduel. Toutefois, sa proportion varie selon les conditions
expérimentales et tend a diminuer durant certaines périodes ou les nitrates deviennent plus
abondants. Cette évolution traduit une intensification des processus de nitrification. Afin de
mieux visualiser la répartition de chaque forme d’azote, une synthese de la Figure 3.1 a été

effectuée au le Tableau 3.2.
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Dans 'unité témoin (a), les concentrations évoluent souvent d’'une forme dominante a une
autre excepté lors des semaines 46 a 51 ou la répartition en azote ammoniacal et en nitrates est
équivalente en représentant respectivement 43,4 et 43,5 % de 1’azote global. Au cours des
semaines 63 a 91, la forme prédominante en azote est ’ion ammonium. En effet, 51,52 70,3 %
de I’azote global est de I’azote ammoniacal pendant cette période. Les nitrates sont quant a eux
majoritaire au cours des semaines 59 a 61 et 92 a 93, en étant 73,1 a 80,9 % des formes de

I’azote global.

De méme, les unités P2 (c) et P3 (d) présentent des périodes ou 1’ion ammonium est la forme
azotée prédominante. Cette prédominance est particulicrement visible pendant les semaines 46
a 51, en étant respectivement 65,9 et 58,5 % de 1’azote global, ainsi que pendant les semaines
84 a 91 en étant a, 60,0 et 68,5 % pour I’unité P2 [2,0 ; 5,0 mm et a 74,8 et 80,7 % pour 1’unité
P3, la forme majoritaire de 1’azote global. Pour I’unité P3 [1,2 ; 5,0[ mm, les semaines 63 a 69
et 93 et 94 présentent également une prédominance pour 1’ion ammonium avec respectivement
62,8 et 55,8 % de 1’azote global se trouvant sous cette forme. Les nitrates sont quant a eux
majoritaires au cours des semaines 59 a 61 pour les unités P2 et P3, avec des valeurs respectives
de, 65,9 et 58,5 % de 1’azote global. Au cours des semaines 71 a 79, les unités P2 et P3
présentent une uniformité pour les formes d’azote avec aucune des formes ne constituant plus
de 36,7 % de 1’azote global. La méme observation est faite pour 1’unité P2 au cours des
semaines 63 a 69 et 93 a 94 avec aucune des formes ne constituant plus de 47,6 % de 1’azote

global.

A P’inverse, I’unités P1 (b) semble présenter une distribution plus homogeéne, avec toutes les
formes d’azote présentes ne constituant pas plus de 46,8 % de 1’azote global au cours des
semaines 71 a 86 et lorsqu’une forme devient majoritaire pendant les autres semaines, cette

forme ne constituera pas plus de 67,6 % de 1’azote global.
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Au cours des semaines 46 a 51, les plants de Canna Indica sont dans leur phase de sénescence.
Les quatre unités présentent un profil relativement similaire, caractérisé par une prédominance
de l’azote ammoniacal. Les concentrations en azote organique demeurent également
importantes, tandis que les nitrates et les nitrites représentent une faible proportion de 1’azote
résiduel. L’unité témoin présente cependant une différence lors des semaines 49 et 50 avec une
concentration en nitrate plus importante que la concentration en azote ammoniacal ce qui

stabilisera les proportions de chacune des formes pendant ces six semaines.

Suite au faucardage des plantes, pendant les semaines 59 a 63, une modification importante de
la répartition des formes d’azote est observée. Les concentrations en azote ammoniacal
deviennent plus faibles que lors des semaines précédant le faucardage, et les nitrates occupent
une proportion beaucoup plus importante dans I’azote résiduel. Cette évolution est visible pour
les quatre unités, ce qui traduit une nitrification plus marquée. Les profils des différentes unités
demeurent relativement semblables, suggérant que la croissance des plants influence davantage

le fonctionnement global des systemes que la nature des substrats durant cette période.

Les plants arrivent a maturité et se trouvent en fin de croissance au cours des semaines 68 et
69. Une distribution plus variable des formes d’azote selon les semaines est observée. Les
quatre unités semblent réagir selon une dynamique comparable, méme si 1’amplitude des
variations différe d’une unité a 1’autre. Certaines unités présentent visuellement des
concentrations résiduelles plus faibles que d’autres. Pendant les semaines 71 a 79, les plants
sont a maturité et I’azote ammoniacal est majoritaire dans 1’unité témoin alors que la répartition
des formes d’azote dans les unités contenant de la bagasse semble étre plus homogene.
Visuellement, les unités P1, P2 et P3 présentent une plus faible concentration en azote global

que le témoin.

Enfin, les plants de Canna Indica, commencent a atteindre leur période de sénescence. Au
cours des semaines 84 a 94, I'unité témoin présente une forte prédominance pour les formes

d’azotes présentes dans I’effluent que ce soit de 1’azote ammoniacal ou des nitrates. A
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I’inverse, ’unité P1 présente une certaine homogénéité dans les formes présentes apres la
filtration. Les unités P2 et P3, quant a elles, présentent une forte prédominance pour 1’ion

ammonium.

Afin de pouvoir visualiser quel substrat possede un meilleur rendement épuratoire pour 1’azote,
I’écart des concentrations en azote global entre les unités constituées de bagasse, P1, P2 et P3,

et I’unité témoin, constituée de gravier et de sable, est présenté dans la Figure 3.2.
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Figure 3.2 Différence des concentrations en azote global des unités
P110,09 ; 2,0[ mm, P2[2,0 ; 5,0 mm et P3 [1,2 ; 5,0 mm par rapport au
témoin [2,0 ; 5,0 mm

Au cours des semaines 46 a 51, visuellement le témoin possede une concentration plus faible
en azote global que les unités congues avec de la bagasse. Cependant, lors des semaines 50 et
51, représentatives de la période de senescence des plants de Canna Indica, I’'unité P1 présente
une concentration plus faible. Aprés le faucardage, aucune des unités ne semble prendre le
dessus par rapport aux autres pendant les semaines 59 a 69 représentatives de la période de

croissance des plants. Ensuite, lorsque les plants arrivent a maturité, semaines 71 a 79, les
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unités congues avec de la bagasse présentent tous une concentration plus faible en azote global
que I'unité témoin formée de gravier et de sable. Une fois les plants & maturité et la phase de
sénescence entamée, semaines 84 a 94, les unités P2 et P3 semblent perdre de leur efficacité
face a I'unité témoin. Cependant, 1’unité P1 continue a présenter des concentrations en azote
global plus faible que I'unité témoin. Afin de mieux visualiser les concentrations et les

rendements moyens, les résultats de la Figure 3.2 ont été synthétisée au Tableau 3.3.

Tableau 3.3 Concentrations en azote global et rendements des unités
témoin [2,0 ; 5,0 mm, P1 [0,09 ; 2,0[ mm, P2[2,0 ; 5,0 mm et
P3[1,2; 5,0 mm, en fonction de la période

Semaines | Unités T P1 P2 P3
46 451 mgN/L | 33,1£6,8 | 364+24 |454+£6,2|472+4,0
% 48 43 29 26
50 4 61 mg N/L | 37,7+10,0 | 36,0+1,4 | 40,3£1,9|399+73
% 13 17 7 8
63 469 mgN/L | 40,4+44 |36,2+18,0|358+6,4|388+2,6
% 31 38 39 34
71 479 mgN/L | 440£5,0 | 38,5+7,0 | 348+2,6|354+2,7
% 33 41 47 46
84 3 86 mgN/L | 41,9+13,0 | 343+12,5|432+24|51,5+3,5
% 36 48 34 22
90 491 mgN/L | 52,0+1,7 | 495+7,8 | 56,1+72|67,6+24
% 29 33 24 8
93 494 mgN/L | 522+10,5| 42,6+3,2 {489+1,2|51,2+3,0
% 12 29 18 14

L’unité témoin de granulométrie [2,0 ; 5,0 mm posséde un meilleur rendement (48 %) que les
unités P1 (43 %), P2 (29 %) et P3 (26 %), congues avec de la bagasse, uniquement lors des
semaines 46 a 51. L’unité P2, de granulométrie [2,0 ; 5,0[ mm, obtient le meilleur rendement
lors des semaines 63 a 69 (39 %) ainsi que lors des semaines 71 a 79 (47 %) qui sont
représentatives des périodes de croissance et de maturité des plants. L’unit¢ P1, de
granulométrie [0,09 ; 2,0[ mm, quant a elle, obtient le meilleur rendement lors des semaines

59 a 61 (17 %), des semaines 84 a 86 (48 %), des semaines 90 a 91 (33 %) ainsi que des
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semaines 93 a 94 (29 %). L’unité P1 est donc 1’unité la plus performante sous le plus de
conditions d’exploitations différentes. L unité P3, de granulométrie [1,2 ; 5,0[ mm, malgré de
meilleur rendement que le témoin lors des semaines 63 a 69 (34 %), 71 a 79 (46 %) et 93 a
94 (14 %) reste, de maniére générale, moins performante que les autres unités congues avec de

la bagasse qui elles se démarquent lors de certaines conditions d’exploitations.

33 Comportement des systémes sous I’effet de la charge hydraulique
(conditions d’exploitation 1 et 4)

Au cours des essais, des conditions d’exploitation ont été mises en place afin de d’analyser
I’impact de la variation de la charge hydraulique sur le systéme. La charge organique a été
fixée a une valeur comprise entre 53 et 56 g/m*-d. Les résultats d’azote (NGL, NO2", NO3’,
NH4", Norg) obtenus pour les conditions d’exploitation 1 et 4 (référence : Tableau 2.2),
correspondant respectivement a 144 mm/d et 288 mm/d, sont présentées a la Figure 3.3 a) et b).
Les conditions d’exploitation 1 ont été mises en place lors des semaines 71 a 79 et les
conditions d’exploitations 4 ont été mises en place au cours des semaines 87 a 89 et 93 a 95.
Ces conditions d’exploitation n’ont pas permis de produire exactement les mémes
concentrations en azote dans 1’eau usé€e synthétique, mais 1’hypothése est posée que ces
différentes concentrations ont été suffisamment élevées pour ne pas s’avérer limitantes. La
comparaison est donc réalisée uniquement sur les rendements épuratoires calculés a partir des
concentrations présentées dans la Figure 3.3 pour les formes d’azote ammoniacal, d’azote
organique et d’azote global. A I’inverse, les nitrites et nitrates étant en faible concentration

dans les eaux usées brute, une comparaison des concentrations finales est réalisée.
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Figure 3.3 Concentrations des différentes formes azotées de 1’eau brute et
des unités de traitement pour les conditions d’exploitation 1 (a) et 4 (b)

En azote global, les conditions d’exploitation 1 (144 mm/d) offre la meilleure performance
avec des rendements respectifs, dans I’ordre, de 47, 46, 41 et 33 % pour les unités P2, P3, P1
et témoin comparativement a des rendements de 18, 7, 37 et 20 % au cours des conditions
d’exploitation 4 (288 mm/d). Pour 1’azote ammoniacal, les conditions d’exploitation 4 offrent
un meilleur rendement avec respectivement, dans I’ordre, des rendements de 89, 74, 51 et 27 %
pour les unités témoin, P1, P2 et P3 comparativement a des rendements de 19, 65, 68 et 70 %

lors des conditions d’exploitation 1.

Les conditions d’exploitation 4 (288 mm/d) présentent une production en nitrites et nitrates
plus conséquentes avec respectivement, dans 1’ordre, les sommes des concentrations de 40, 23,
21 et 12 mg N/L pour les unités témoin, P1, P2 et P3, comparativement a des concentrations
de 8, 17, 15 et 17 mg N/L au cours des conditions d’exploitation 1 (144 mm/d). Une charge

hydraulique plus élevée augmente donc la production de nitrites et nitrates.
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En azote organique, les conditions d’exploitation 4 offre le meilleur rendement épuratoire avec
des rendements, dans 1’ordre, de 81, 64, 59 et 14 % pour les unités P1, témoin, P2 et P3
comparativement a des rendements de 69, 78, 71 et 72 % lors des conditions d’exploitation 1.
La charge hydraulique la plus élevée (288 mm/d) implique donc le meilleur rendement.
Toutefois lorsque les autres unités sont prises en compte et pas uniquement la meilleur, les

rendements des conditions d’exploitation 1 (144 mm/d) sont plus homogeénes et élevés.

34 Comportement des systémes sous I’effet de la charge organique

Au cours des essais, les conditions d’exploitation ont ét¢ modifiées afin de pouvoir analyser

I’impact potentiel de la charge organique a charge hydraulique constante.

34.1 Charge hydraulique de 144 mm/d (conditions d’exploitation 1 et 2)

La Figure 3.4 présente les concentrations des différentes formes d’azote obtenues lorsque la
charge hydraulique est constante a 144 mm/d, avec des charges organiques respectives de (a)
56 g DBOs/m*-d (dont 42 mg N/L d’azote organique) et de (b) 27 g DBOs/m?-d (dont 37 mg
N/L d’azote organique). Les conditions d’exploitation 1 ont été mises en place lors des
semaines 71 a 79 et les conditions d’exploitations 2 ont été mises en place au cours des

semaines 57 a 61.

L’eau brute posseéde une concentration en azote global plus ¢élevée lorsque la charge organique
est a 55,6 g DBOs/m?>-d que lorsqu’elle est & 27,0 g DBOs/m?-d. Ces concentrations s’élévent
respectivement a 65,6 = 5,0 mg N/L dont 34,1 + 16,0 mg N/L d’azote organique et
42,2 + 6,7 mg N/L dont 6,9 + 3,6 mg N/L d’azote organique.
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Figure 3.4 Concentrations des différents formes azotées de I’eau brute et
des unités de traitement pour les conditions d’exploitation 1 (a) et 2 (b)

En azote global, les conditions d’exploitation 1 (56 g DBOs/m?-d) présentent une meilleure
performance épuratoire avec des rendements respectivement, dans [’ordre, de 47, 46, 41 et
33 % pour les unités P2, P3, P1 et témoin comparativement a des rendements de 15, 20, 19 et
14 % au cours des conditions d’exploitation 2 (27,0 g DBOs/m?-d). Pour ’azote ammoniacal,
les conditions d’exploitation 2 (27,0 g DBOs/m?-d) présentent un meilleur rendement avec des
rendements, dans 1’ordre, de 88, 81, 74 et 70 % respectivement pour les unités témoin, P1, P2
et P3 comparativement a des rendements del9, 65, 68 et 70 % au cours des conditions

d’exploitation 1 (56 g DBOs/m?-d).

Les conditions d’exploitation 2 présentent également une production en nitrites et nitrates plus
conséquentes avec les sommes des concentrations respectivement, dans ’ordre, de 30, 25, 25
et 19 mg N/L pour les unités témoin, P1, P2, et P3 comparativement aux sommes des
concentrations de 8, 17, 15 et 17 mg N/L au cours des conditions d’exploitation 1. Une charge

organique plus faible augmente donc la production de nitrites et nitrates.
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En azote organique, les conditions d’exploitation 1 offre une meilleure performance épuratoire
avec des rendements respectivement, dans 1’ordre, de 78, 72, 71 et 69 % pour les unités témoin,
P3, P2 et P1 comparativement a des rendements de 69, 38, 71 et 69 % au cours des conditions

d’exploitation 2.

3.4.2 Charge hydraulique de 288 mm/d (conditions d’exploitation 3, 4 et S)

Des essais ont également été effectués sur concentrations des différentes formes d’azote avec
une charge hydraulique constante a 288 mm/d et différentes charges organiques appliquées. A
cet effet, la Figure 3.5 présente respectivement les résultats obtenus pour des charges de (a)
109 g DBOs/m?-d (dont 42,2 mg N/L d’azote organique), (b) de 53 g DBOs/m?-d (dont 36,6
mg N/L) et (c) 73 g DBOs/m?-d (dont 51,1 mg N/L d’azote organique). Les conditions
d’exploitation 3 (a) ont été mises en place lors des semaines 46 a 51, 63 a 69 et 84 a 86. Les
conditions d’exploitation 4 (b) ont été mises en place au cours des semaines 87 a 89 et 93 a 95

et les conditions d’exploitation 5 (c) ont été mises en place au cours des semaines 90 a 92.
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Figure 3.5 Concentrations des différentes formes d’azote de 1’eau brute et des
unités de traitement pour les conditions d’exploitation 3 (a), 4 (b) et 5 (c)
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L’eau brute possede une concentration en azote global de 61,3 £ 6,5 mg N/L dont
12,8 + 8,9 mg N/L d’azote organique lors des conditions d’exploitation 3, a charge organique
égale a 109 g DBOs/m?-d. Lors des conditions d’exploitation 4, soit a charge organique égale
a 53 g DBOs/m?-d, la concentration en azote global de 1’eau brute est de 60,5 + 3,5 mg N/L
dont 8,0 = 2,2 mg N/L d’azote organique. Pour les conditions d’exploitation 5, a charge
organique ¢gale a 73 g DBOs/mz-d, la concentration en azote global pour 1’eau brute est de

71,4+ 5,4 mg N/L dont 10,2 + 0,6 mg N/L d’azote organique.

En azote global, les conditions d’exploitation 3 (109 g DBOs/m?-d) offrent la meilleure
performance ¢épuratoire avec des rendements, dans 1’ordre, de 42, 35, 34 et 27 %
respectivement pour les wunités PI, P2, témoin et P3. Les conditions
d’exploitation 4 (53 g DBOs/m?-d) possédent ensuite le meilleur rendement maximum avec
des rendement de 37, 18, 20 et 7 % pour I'unité P1 comparativement a des rendements de 31,

24,12 et 9 % pour les conditions d’exploitation 5 (73 g DBOs/m?-d).

Pour I’azote ammoniacal, les conditions d’exploitation 4 (53 g DBOs/m?-d) présentent les
meilleurs rendements épuratoires avec des rendements, dans 1’ordre, de 89, 74, 51 et 27 %
respectivement pour les wunités témoin, PI, P2 et P3. Les conditions
d’exploitation 3 (109 g DBOs/m?-d), sont celles possédant la seconde meilleure performance
avec des rendements de 65, 60, 50 et 30 % comparativement a des rendements de 46, 59, 49 et

15 % au cours des conditions d’exploitation 5 (73 g DBOs/my-d).

Les conditions d’exploitation 5 présentent la production en nitrites et nitrates la plus élevée des
trois (excepté pour I’unité P3) avec les sommes des concentrations, dans 1’ordre, de 28, 21, 17
et 3 mg N/L pour les unités témoin, P1, P2 et P3 comparativement aux sommes des
concentrations de 40, 23, 21 et 12 mg N/L au cours des conditions d’exploitation 4 et
comparativement aux sommes des concentrations de 19, 13, 10 et 5 mg N/L au cours des

conditions d’exploitation 3.
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Pour 1’azote organique, les conditions d’exploitation 5 offrent la meilleure performance
épuratoire avec des rendements, dans 1’ordre, de 84, 66, 42 et 1 % respectivement pour les
unités témoin, P1, P2 et P3. Les conditions d’exploitation 4 présentent les secondes meilleures
performances épuratoires avec des rendements de 64, 81, 59 et 14 % comparativement a des

rendements de 57, 69, 50 et 45 % au cours des conditions d’exploitation 3.

3.5 Vérification du processus de la nitrification

L’alcalinité théorique est obtenue en considérant 1’alcalinit¢ de 1’eau brute (eau usée
synthétique) et en lui soustrayant I’alcalinit¢ consommeée calculée. Afin de confirmer que le
processus de nitrification est présent au sein des unités, 1’alcalinité a été¢ mesurée sur les eaux
brutes et les eaux traitées par les unités, puis I’alcalinité mesurée a été comparée a 1’alcalinité
théorique calculée, obtenue en soustrayant la consommation théoriques d’alcalinité découlant
de la production de nitrites et de nitrates aux effluents des unités (sur la base d’une
consommation théorique de 7,14 mg CaCO3; L/mg de N-NO> ou NO3™ produits) a I’alcalinité
de I’eau brute mesurée. Cette comparaison n’a pas €té effectuée sur le témoin puisque le gravier
présent dans le substrat, contenant des résidus de calcaire, a eu un impact sur 1’alcalinité
présente (effet de rehaussement). La comparaison entre 1’alcalinité mesurée et celle calculée

pour chacune des conditions d’exploitation est présentée dans la Figure 3.6.
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Figure 3.6 Comparaison des valeurs d’alcalinité observées (par mesures)
et celles d’alcalinité calculée (consommée théoriquement par processus
de nitrification) pour chacune des unités composées de bagasse et les
différentes conditions d’exploitation

Pour I’ensemble des conditions et des unités, les valeurs d’alcalinité calculées sont
systématiquement supérieures aux valeurs mesurées. La cohérence entre les tendances des
valeurs mesurées et calculées suggeére que le calcul théorique reproduit correctement
I’évolution générale de la consommation d’alcalinité. En revanche, le calcul sous-estime
systématiquement la consommation d’alcalinité observée. Pour I'unité P1, I’écart est faible au
cours des conditions d’exploitation 1, mais cet écart augmente fortement durant les conditions
d’exploitation 2 et reste par la suite élevé durant les conditions d’exploitation 3, 4 et 5. Pour
I’unité P2, les écarts les plus faibles sont présents durant les conditions d’exploitation 1 et 4.
Les conditions d’exploitation 2, 3 et 5 affichent un écart plus élevé. L’unité P3 présente
¢galement un écart faible, comme les autres unités, pendant les conditions d’exploitation 1 puis
une augmentation de cet écart est observée pour les conditions d’exploitation 2. Cependant,
cet écart diminue de nouveau et semble assez faible au cours des conditions d’exploitation 3,

4 et 5. L écart entre I’alcalinité mesurée et 1’alcalinité calculée est présenté au Tableau 3.4.
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Tableau 3.4 Ecart entre I’alcalinité mesurée et I’alcalinité calculée et
pourcentage de cet écart par rapport a la valeur théorique pour le P1, le
P2 et le P3 lors des différentes conditions d’exploitation

Conditions Unité P1 Unité P2 Unité P3
d’exploitation (mg CaCO3/L) (mg CaCOs/L) (mg CaCOs/L)
1 + 14,9 (+ 6 %) +19,4 (+7 %) + 18,3 (+7 %)
2 + 69,3 (+ 26 %) + 54,4 (+ 20 %) +61,1 (+20 %)
3 + 58,3 (+ 17 %) + 46,1 (+ 13 %) +21,5 (+5 %)
4 + 52,0 (+ 18 %) +20,9 (+ 7 %) + 12,0 (+3 %)
5 + 66,9 (+ 18 %) + 56,6 (+ 14 %) +9,1 (+2 %)

L’écart se situe pour toutes les unités et toutes les conditions d’exploitation entre 9,1 et 69,3 mg
CaCOs/L. Au cours des conditions d’exploitation 1, les trois unités présentent des écarts tres
comparables (14,9 a 19,4 mg CaCOs/L), correspondant a seulement 6 a 7 % de la valeur
théorique. Pendant les conditions d’exploitation 2, les écarts augmentent nettement et
atteignent leur maximum en étant 20 a 26 % de la valeur calculée. L unité P1 présente le plus
grand écart (69,3 mg CaCO3/L) suivi du P3 (61,1 mg CaCOs/L) et du P2 (54,4 mg CaCOz3/L).
Pendant les conditions d’exploitation 3, les différences entre les unités deviennent plus
marquées avec I’unité P1 qui présente 1’écart le plus important (58,3 mg CaCO3/L) représentant
17 % de I’alcalinité théorique, suivi de [’unité P2 avec un écart de 46,1 mg CaCOs/L, tandis
que I’unité P3 présente un écart beaucoup plus faible de 21,5 mg CaCOs/L représentant 5 %
de I’alcalinité théorique. Au cours des conditions d’exploitation 4, 1’écart reste similaire pour
I’unité P1 avec 52,0 mg CaCOs/L représentant 18 % de 1’alcalinité théorique alors que 1’unité
P2 et I'unité P3 voient leurs écarts diminuer en étant respectivement de 20,9 mg CaCO3/L et
12,0 mg CaCOs/L représentants 7 et 3 % de leurs alcalinités théoriques. Durant les conditions
d’exploitation 5, 'unité P1, continue de présenter un profil similaire en ayant son écart (66,9
mg CaCOs/L) représentant 18 % de 1’alcalinité théorique. L unité P2 a de nouveau augmentait
son écart (56,6 mg CaCOzs/L) représentant 14 % de 1’alcalinité théorique, tandis que 1’unité P3
continue de diminuer son écart entre 1’alcalinité mesurée et 1’alcalinité théorique avec un écart

de 9,1 mg CaCOs/L représentant 2 % de 1’alcalinité théorique.
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Ainsi, plusieurs tendances ressortent nettement. L’unité P1 reste systématiquement la plus
¢loignée de la valeur mesurée a partir de la condition d’exploitation 2. L’unité P3 suit la
tendance inverse, avec une diminution progressive de I’écart jusqu’a atteindre une trés bonne

concordance entre les valeurs mesurées et les valeurs calculées.

3.6 Impact des systémes et des variations de charges hydrauliques et
organiques sur ’enlevement du phosphore

La Figure 3.7 présente les résultats de concentration de phosphore total a 1’eau brute et a

I’effluent des différentes unités lors de chacune des conditions d’exploitation.
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Figure 3.7 Concentrations en phosphore total dans 1’eau brute et dans les
eaux effluentes des unités de traitement pour les différentes conditions
d’exploitation

Les concentrations en phosphore total de 1’eau brute (eau usée synthétique) sont représentés
afin de pouvoir visualiser la diminution en phosphore de chaque unité suite a la filtration. Pour
chacune des conditions d’exploitation, 1’unité témoin présente de plus faibles concentrations

que les trois autres unités avec des rendements se situant entre 40 % et 64 %. En sélectionnant
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le meilleur rendement entre chaque unité contenant de la bagasse pour chacune des conditions

d’exploitation, une plage de rendement allant de 23,2 4 51,3 % est obtenue.

Les conditions d’exploitation 1, avec des charges hydraulique et organique respectives de
144 mm/d et 56 g DBOs/m?-d (dont 4,0 mg P/L), ont mené a des concentrations plus faibles a
I’effluent de chaque unité que les conditions d’exploitation 2 possédant une charge organique
de 27 g DBOs/m*-d (dont 2,6 mg P/L). Au cours des conditions d’exploitation 1, les
rendements sont, dans I’ordre, de 54, 51, 41 et 39 % respectivement pour les unités témoin, P3,
P1 et P2 alors qu’au cours des conditions d’exploitation 2, les rendements sont de 40, 23, 9 et
9 %. Une charge organique plus élevée contribue donc a un meilleur rendement épuratoire pour

le phosphore.

Les conditions d’exploitation 5, avec des charges hydraulique et organique respectives de
288 mm/d et 73 g DBOs/m?-d (dont 3,25 mg P/L) ont mené a de meilleurs rendements que les
conditions d’exploitation 3 et 4, avec respectivement des charges hydraulique et organique de
288 mm/d et 109 g DBOs/m?-d (dont 3,95 mg P/L) et 288 mm/d et 53 g DBOs/m?-d (dont 3,95
mg P/L). Au cours des conditions d’exploitation 5, les rendements s’¢lévent, dans 1’ordre, a
64, 34, 26 et 19 % respectivement pour les unités témoin, P1, P2 et P3. Pour les conditions
d’exploitation 3, les rendements s’¢levent a 51, 27, 27 et 19 %. Durant les conditions
d’exploitation 4, les rendements s’¢élevent a 44, 20, 14 et 16 %. Les conditions d’exploitation 3,
a charge organique élevée (109 g DBOs/m?-d), présentent de meilleurs rendements que les

conditions d’exploitation 4 a faible charge organique (53 g DBOs/m?-d).



CHAPITRE 4

DISCUSSION

La discussion porte en premier lieu sur les performances des substrats pour 1’épuration de
I’azote. Ensuite, le comportement des systémes pour 1’épuration de I’azote suite a des
variations de charge hydrauliques et organiques est étudié. Afin de valider les résultats
précédant, une vérification du processus de nitrification grace aux résultats d’alcalinité est
effectué. Puis, les résultats en phosphore total, afin de déterminer I’impact des substrats et des
conditions d’exploitation, seront étudiés. Enfin, les résultats obtenus ouvrent plusieurs
perspectives visant a approfondir la compréhension des mécanismes impliqués, a optimiser les
conditions d’exploitation du marais filtrant & base de bagasse et a évaluer son potentiel

d’application a plus grande échelle.

4.1 Comparaison des performances des quatre unités pour I’azote

Les résultats montrent que les variations des formes d’azote sont fortement influencées par le
cycle de développement des plants de Canna indica. En effet, suite au faucardage semaine 52,
dans I’ensemble des unités, une augmentation marquée des concentrations en nitrates au
détriment de 1’azote ammoniacal est observée, traduisant une nitrification plus active.
Autrement dit, les conditions deviennent plus favorables aux bactéries nitrifiantes (Havé et al.,
2017). La nitrification étant un processus nécessitant des conditions aérobies, cette
amélioration pourrait €tre liée a une reprise de 1’activité végétale apres le faucardage,
favorisant le développement racinaire et les transferts d’oxygene vers la rhizosphere (Q. Wang
et al., 2018). De plus, cette période correspond a une transition entre une phase de sénescence
végétale et une phase de reprise de croissance. La diminution de la biomasse sénescente
pourrait limiter le relargage d’azote organique issu de la décomposition des tissus végétaux,
tandis que la croissance active des plants pourrait augmenter la demande en azote et favoriser

son assimilation (Kroger et al., 2007; Vymazal, 2007). Ces changements pourraient ainsi
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contribuer a réduire la proportion d’azote ammoniacal disponible et a favoriser sa conversion

en nitrates par les microorganismes nitrifiants (Rani et al., 2024).

L’unité témoin et 'unité P2 possédent tous les deux un substrat ayant le méme diameétre, mais
la composition de celui-ci change. Lorsque les plantes semblent avoir atteint leur senescence,
comme avant le faucardage lors des semaines 46 a 51, I’effluent de I’unité témoin présente des
concentrations en azote global plus faibles que I’unité P2 avec respectivement des rendements
de 48 % contre 29 %. Lorsque les plantes atteignent leur maturité, les unités contenant de la
bagasse présentent généralement des concentrations résiduelles en azote global plus faibles
que le témoin. En effet, lorsque la plante est en fin de croissance et début de maturité (semaines
63 2 69 et 71 a 79), ’effluent de 1’unité P2 montre une concentration en azote globale plus
faible que le t¢émoin avec des rendements de 34 % contre 31 % pour le témoin et de 46 % contre
33 %. La bagasse semble donc plus favorable a la réduction de 1’azote lorsque les plantes sont
en croissance que le sable et le gravier. Le bénéfice de I'utilisation de la bagasse n’apparait
donc pas immédiatement et devient apparent lorsque le systeme est biologiquement stabilisé.
Lors de I'utilisation d’un marais filtrant, les phases de croissance et de maturité des plantes
sont privilégiées puisqu’elles présentent de meilleurs rendements que les périodes de
sénescence. La bagasse présente donc un plus grand atout sur ces périodes d’exploitation. De
plus, le témoin, composé de sable et de gravier, montre des fluctuations. En effet, 1’effluent est
souvent soit nitrifi¢, soit ammoniacal, ce qui suggere une moins bonne résilience. Afin de
conserver de bons rendements épuratoires, un faucardage des plantes une a deux fois par an

devra donc étre effectué.

Entre les trois unités contenant de la bagasse, 1’unité¢ P1 fonctionne le mieux dans la plupart
des cas. En effet, les unités P2 et P3 présentent progressivement une diminution du rendement
lors du retour en sénescence des plantes, semaines 46 a 51, avec des rendements de 29 et 26 %
contre 43 % pour I'unité P1 ainsi que semaines 84 a 86 (34 et 22 % contre 48 %), semaines 90
a 91 (24 et 8 % contre 33 %) et semaines 93 4 94 (18 et 14 % contre 29 %). De plus, I’unité P1
présente une distribution beaucoup plus homogeéne des formes azotées tout au long des essais

ce qui suggere un fonctionnement biologique plus stable face aux changements de conditions



105

d’exploitation et une plus grande résilience. La différence entre les substrats de bagasse se
situant au niveau du diametre des fragments de bagasse, un diamétre plus
petit ([0,09 ; 2,0] mm) meéne a une meilleure efficacité que les plus gros fragments ([2,0 ; 5,0[
et[1,2 ;5,0 mm. En effet, les plus petits fragments permettent d’obtenir une surface disponible
plus ¢élevée offrant une plus grande surface d’adhésion microbienne (H. Zhong et al., 2022).
Or, cette plus grande biomasse microbienne est susceptible de favoriser les processus
biologiques impliqués dans 1’¢limination des polluants, notamment la dégradation de la
matiére organique et les transformations de I’azote (Kurzbaum, 2022). A I’inverse, un diamétre
de fragment de bagasse plus grand, favorise I’écoulement de I’eau, mais un chemin préférentiel
de I’eau peut se créer, ce qui réduit le temps de contact entre les polluants et le biofilm
développé a la surface du substrat (Min & Wise, 2009). L’unité P3 posséde un substrat avec
une forte hétérogénéité dans ses fragments de bagasse [1,2 ; 5,0 mm, or, la granulométrie
hétérogene de la bagasse pourrait avoir favorisé 1’établissement initial du systéme grace a un
compromis entre surface spécifique ¢élevée et maintien de la porosité. Cependant, la présence
d’une fraction fine importante pourrait avoir accéléré la dégradation du substrat et la réduction
progressive de la porosité, amplifiant les effets liés a 1’accumulation de biomasse végétale

mature (Aslam et al., 2025; S. Dai et al., 2025).

Lorsque le rendement maximal de chaque période pour I’azote ammoniacal est comparé avec
les performances dans la revue de littérature des marais filtrants, des résultats similaires sont
obtenus. En effet, les rendements maximaux de toutes les unités se situent entre 59 et 89 %. Le
rendement est supérieur a celui obtenu par T. Saeed et al., 2018, qui ont rapporté une
¢limination de 22,3 % de 1’azote total dans un marais filtrant vertical planté¢ de Canna indica

et rempli de bagasse pour le traitement d’effluents industriels.

Pour I’azote global, les rendements maximaux obtenus pour toutes les unités se trouvent entre
17 et 48 %. Ces rendements sont en dega de ceux trouvés dans la littérature pour des marais
filtrants verticaux. Cependant, ils restent assez proches de celui obtenu par T. Saeed et al.,
2018, qui ont rapporté une élimination de 48 % de 1’azote total dans un marais filtrant vertical

planté de Canna indica et rempli de bagasse pour le traitement d’effluents industriels.



106

4.2 Comportement des systémes en fonction de la charge hydraulique a
charge organique constante (conditions d’exploitation 1 et 4)

L’augmentation de la charge hydraulique (conditions d’exploitation 4) semble avoir favorisé
la nitrification, comme 1’indique I’augmentation des concentrations en nitrites et nitrates de
40 mg N/L comparativement a 17 mg N/L pour les conditions d’exploitation 1. Parallélement,
une meilleure élimination de 1’azote ammoniacal est également observée lorsque la charge
hydraulique est a 288 mm/d avec un rendement maximum de 89 % contre 71 % lorsque la
charge hydraulique est a 144 mm/d. En effet, dans les marais filtrants a écoulement vertical
alimentés par bachées, une charge hydraulique plus élevée peut favoriser le renouvellement de
I’air dans les pores du substrat au cours des phases d’alimentation et de drainage. Cette
amélioration des conditions d’oxygénation favorise le développement des bactéries nitrifiantes
et stimule ainsi la nitrification (Bassani et al., 2021; Decezaro et al., 2019). Toutefois, cette
conversion accrue de I’ion ammonium en nitrates ne s’est pas traduite par une meilleure
¢limination de 1’azote global, puisque les rendements lors des conditions d’exploitation 1 se
situent entre 33 et 47 % alors que les rendements lors des conditions d’exploitation 4 chutent
entre 7 et 37 %, suggérant une limitation de I’étape de dénitrification. En effet, les faibles
charges hydrauliques, en augmentant le temps de contact entre I’effluent et le biofilm,
favorisent non seulement la nitrification mais également la dénitrification des nitrates produits,
ce qui peut expliquer I’amélioration de 1’¢limination de 1’azote global (Thalla et al., 2019). Les
conditions d’exploitation 4 permettent donc d’obtenir les meilleures performances ponctuelles
pour certaines formes d’azote comme 1’azote ammoniacal, mais les conditions d’exploitation 1

assurent des performances plus constantes et reproductibles entre les différents pilotes.

4.3 Comportement des systémes en fonction de la charge organique

Cette partie se concentre sur 1’analyse des résultats lorsque la charge hydraulique est constante,

mais pour des charges organiques variées.
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4.3.1 Charge hydraulique constante a 144 mm/d (conditions d’exploitation 1 et 2)

De maniére générale, les rendements pour 1’azote ammoniacal sont plus élevés (70 a 88 %
contre 19 a 70 %) lorsque la charge organique est plus faible. Toutefois les rendements
diminuent significativement, pour 1’azote global, évoluant de valeurs comprises entre 33 et
47 % a des rendements entre 14 et 20 %. En effet, ’amélioration des rendements d’élimination
de I’azote ammoniacal observée lors des faibles charges organiques pourrait étre attribuée a
une augmentation de la disponibilité en oxygene dans le substrat et la rhizosphére (S. Wu et
al., 2013). Cependant, cette diminution de la charge organique peut également réduire la
disponibilité en carbone biodégradable nécessaire a la dénitrification. Ainsi, bien que la
conversion du NH4" en formes oxydées de 1’azote soit favorisée, 1’élimination compléte de
I’azote sous forme gazeuse peut étre limitée, entrainant une diminution des rendements sur

I’azote global (Gorgoglione & Torretta, 2018).

Lors des travaux réalisés aux conditions d’exploitation 2, une forte diminution de 1’azote
organique dans I’eau usée synthétique avant méme la filtration est observée. En effet, la
concentration en azote organique s’éleve a 6,8 mg N/L alors que la concentration théorique de
I’eau usée synthétique en azote organique est de 36,6 mg N/L. Cette diminution peut
s’expliquer par une proportion élevée d’azote facilement hydrolysable, comme présenté dans
I’Annexe I, notamment sous forme d’urée (Yahya et al., 2021). A D’inverse, I’eau usée
synthétique utilisée au cours des essais menés aux conditions d’exploitation 1, contient des
concentrations plus importantes de poudre de lait, de levure et d’extrait de beeuf, qui apportent
des composés organiques azotés plus complexes et moins rapidement minéralisés (Duong et
al., 2019). Ainsi, une plus grande fraction de ’azote organique demeure sous cette forme avant

le passage dans les unités de traitement.

4.3.2 Charge hydraulique constante a 288 mm/d (conditions d’exploitation 3, 4 et 5)

Les conditions d’exploitation 3, possédant la charge organique la plus élevée avec
109 g DBOs/m?-d, présente le meilleur rendement pour I’azote global atteignant jusqu’a 42 %.

Cependant, lorsque les valeurs d’azote ammoniacal sont analysées, ce sont les conditions



108

d’exploitation 4, avec la charge organique la plus faible s’élevant a 53 g DBOs/m?-d, qui
conduisent au meilleur rendement avec des rendements pouvant atteindre 89 %. En effet, a
plus faible charge organique, davantage d’oxygéne est disponible, ce qui permet d’offrir de
meilleures conditions de nitrification aux bactéries ainsi qu’une meilleure ammonification
(Schmidt et al., 2003; S. Wu et al., 2013). En parall¢le, I’augmentation de la charge organique
augmente la disponibilité en carbone biodégradable nécessaire a la dénitrification ce qui
explique le meilleure rendement pour 1’élimination de ’azote globale pendant les conditions
d’exploitation 3 (Gorgoglione & Torretta, 2018). Ces résultats confirment donc ce qui a été

observé précédemment lorsque la charge hydraulique était a 144 mm/d.

4.4 Vérification de la nitrification

Les résultats en alcalinité confirment bien la présence d’une réaction de nitrification. En effet,
lors de la nitrification de I’ammonium des ions hydrogene (H") sont produits et sont neutralisés
par les ions bicarbonate (HCOs") et carbonate (COs?), qui constituent la principale source
d’alcalinité dans les eaux usées. Cette neutralisation contribue a maintenir le pH du systeme,
mais entraine une diminution progressive de [’alcalinité disponible. D’un point de vue
steechiométrique, la nitrification compléte de 1 mg d’azote ammoniacal (NH4"™-N) consomme
environ 7,14 mg d’alcalinité exprimée en CaCOs (Gyawali et al., 2025). A D’inverse, la
dénitrification s’accompagne d’une régénération de I’alcalinité. Lors de la réduction des
nitrates en diazote (N2), des ions hydrogeéne sont consommés, ce qui favorise la formation
d’ions bicarbonate et entraine une augmentation de 1’alcalinité du milieu. D’un point de vue
steechiométrique, la réduction de 1 mg NO3-N/L permet de régénérer environ
3,57 mg CaCOs/L, soit approximativement la moiti¢ de I’alcalinit¢é consommée lors de la
nitrification complete (Tchobanoglous et al., 2014). Les écarts entre 1’alcalinité calculée (a
partir de la production de nitrites et de nitrates) et I’alcalinité mesurée peuvent s’ expliquer par
une adsorption des nitrates produits par les plants de Canna Indica et la bagasse (B. Wang et
al., 2024; K. Wu et al., 2025). En effet, le calcul d’alcalinité théorique se base sur la production
de nitrites et nitrates dans le systéme, or, si les nitrates sont par la suite adsorbés par le substrat

ou les plantes, ils n’apparaitront pas dans les effluents, I’alcalinité théorique consommeée sera
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donc surestimée. Or, I’installation pilote n’a pas été développée afin d’étudier toutes les étapes
de la transformation de 1’azote, les raisons des écarts entre les résultats mesurés et calculés
restent donc hypothétiques. Enfin, les incertitudes analytiques peuvent également expliquées,,

du moins en partie, les écarts observés.

4.5 Impact des systémes et des charges hydrauliques et organiques sur
I’enlévement du phosphore

Cette section présente une discussion sur les résultats en phosphore total obtenus pour chacune
des conditions d’exploitation ainsi que dans chacune des unités. Tout au long de la durée des
essais, I’unité obtenant le meilleur rendement d’épuration pour le phosphore a été celle étant
le témoin. La combinaison gravier et sable serait plus efficace pour diminuer le phosphore que
la bagasse. En effet, cela peut s’expliquer par la présence de résidus de calcium (calcaire)
favorisant la précipitation des phosphates ainsi que par 1’adsorption sur les surfaces minérales
du substrat (R. Liu et al., 2018; Ofoegbu, 2019). Toutefois, ces mécanismes ne sont pas
permanents. L’adsorption est limitée par la capacité du substrat et tend a diminuer avec la
saturation des sites de fixation, tandis que la précipitation dépend de la disponibilité des ions
calcium, qui peut également décroitre au cours du temps. L’efficacité¢ de rétention du
phosphore est ainsi susceptible de diminuer & long terme (Ballantine & Tanner, 2010). A
I’inverse, la bagasse, constituée principalement de composés lignocellulosiques, présente une
capacité intrinseque de fixation du phosphore relativement faible comparativement aux
substrats minéraux riches en calcium, en fer ou en aluminium. De plus, sa dégradation
progressive peut contribuer au relargage d’une partie du phosphore organique qu’elle

contient (T. Saeed & Sun, 2013).

La comparaison des conditions d’exploitation 1 et 2, a charge hydraulique constante a
144 mm/d montre un meilleur rendement maximum (54 %) lorsque la charge organique est
plus élevée et de 55,6 g DBOs/m?-d. Cependant, la comparaison des conditions d’exploitation
3, 4 et 5 montre que le meilleur rendement est obtenu pour la valeur de charge organique qui
n’est ni la plus faible ni la plus élevée, c’est-a-dire celle a 73 g DBOs/m?-d. Ces résultats

tendent & démontrer qu’une charge organique trop élevée, soit de 109 g DBOs/m?-d, entraine
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une augmentation de la concentration en composés organiques, lesquels entrent en compétition
avec les orthophosphates pour les sites d’adsorption disponibles sur le substrat, limitant ainsi
leur rétention. Par ailleurs, I’augmentation de la charge appliquée favorise une saturation plus
rapide des sites de fixation du phosphore, ce qui réduit progressivement la capacité
d’¢limination du substrat (Webb, van Biervliet, Wood, Roberts, & Wake, 2025). A linverse,
lorsque la charge organique est faible, les rendements diminuent également. Cette diminution
pourrait étre attribuée a une activité biologique plus limitée en raison d’un apport réduit en
maticre organique biodégradable. En effet, une disponibilité plus faible en carbone peut limiter
le développement des biofilms et de la biomasse microbienne, réduisant ainsi 1’assimilation du
phosphore (Gorgoglione & Torretta, 2018). Ainsi, ces résultats suggerent I’existence d’une

plage de charge organique optimale se situant entre 53 et 73 g DBOs/m?-d.

Les rendements maximaux d’enlévement du phosphore total observés pour chaque phase des
présents travaux sont équivalents ou supérieurs a ceux des marais filtrants étudiés dans la
littérature. En effet, le rendement pour le phosphore total des marais a écoulement vertical
souterrain plantés de Eryngium horridum ont présenté un rendement de 28 % (Basilico et al.,
2024), alors que tous les rendements du systéme se situent entre 41 et 64 % pour 1’unité témoin
et entre 9 et 51 % pour les unités contenant de la bagasse. De plus, le rendement en phosphore
total dans I’¢tude de T. Saeed et al., 2018, pour un marais filtrant vertical planté de Canna
indica et rempli de bagasse pour le traitement d’effluents industriels des marais filtrant a flux
vertical en climat tropical planté de Canna indica, est de 32 %, ce qui confirme également la

validité des unités étudiées.

4.6 Perspectives

Les résultats obtenus dans le cadre de cette étude mettent en évidence le potentiel de la bagasse
comme substrat alternatif pour les marais filtrants en climat tropical, tout en soulignant
plusieurs pistes de recherche permettant d’améliorer la compréhension des mécanismes

impliqués et d’optimiser les performances du procédé.
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Dans un premier temps, une caractérisation plus approfondie du devenir de 1’azote et du
phosphore au sein du systéme apparait nécessaire. L’analyse de la composition du substrat
avant et apreés utilisation, ainsi que celle des tissus végétaux, permettrait de quantifier les
fractions de nutriments retenues respectivement par la bagasse et par les plants de
Canna indica. L’ établissement d’un bilan massique complet de 1’azote permettrait notamment
d’estimer la proportion réellement éliminée par dénitrification sous forme de diazote (N2), par
opposition aux fractions simplement stockées dans le substrat ou assimilées par les végétaux.
Une telle approche contribuerait a mieux comprendre les mécanismes responsables des
performances observées et a distinguer entre les formes d’élimination temporaires et celles

définitives.

L’optimisation du substrat constitue également une perspective importante. Les résultats
montrent que la bagasse favorise principalement 1’¢limination de 1’azote, tandis que le substrat
minéral gravier-sable présente une meilleure capacité de rétention du phosphore. Néanmoins,
cette capacité est susceptible de diminuer avec le temps a mesure que les sites d’adsorption se
saturent. Dans cette optique, I’évaluation de mélanges de substrats associant la bagasse a des
matériaux minéraux riches en calcium, en fer ou en aluminium pourrait permettre de concilier
les avantages des deux matériaux et d’améliorer simultanément les rendements d’élimination

de I’azote et du phosphore.

L’évolution des propriétés physiques du substrat constitue également un enjeu majeur. La
consolidation progressive substrat (affaissement) observée au cours de cette étude souleve la
question de I’épaisseur optimale de la couche de bagasse lors de la conception des ouvrages.
Une couche initialement plus importante pourrait compenser cette consolidation au cours du
temps, mais pourrait également modifier les propriétés hydrauliques du filtre, notamment en
diminuant la porosité, en augmentant les risques de colmatage ou en modifiant les temps de
s¢jour hydrauliques. Des travaux complémentaires seraient donc nécessaires afin de déterminer
le compromis optimal entre stabilit¢ mécanique, la performance épuratoires et la durée de vie

du substrat.
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Par ailleurs, I’influence du vieillissement de la bagasse mérite d’étre étudiée sur des périodes
de fonctionnement plus longues. Sa dégradation progressive pourrait modifier ses propriétés
hydrauliques, sa capacité¢ de support des biofilms microbiens ainsi que ses capacités de
rétention des nutriments. Si un relargage du phosphore li¢ a la dégradation du matériau est déja
documenté dans la littérature, le suivi des différentes formes d’azote au cours du vieillissement
du substrat serait également souhaitable afin de vérifier si un processus similaire pourrait se

produire.

L’exploitation des marais filtrants pourrait également étre optimisée. Les résultats obtenus
montrent que les conditions hydrauliques et organiques influencent différemment les
mécanismes de nitrification, de dénitrification et de rétention du phosphore. Des travaux futurs
pourraient ainsi rechercher le meilleur compromis entre une nitrification efficace, favorisée par
des conditions plus oxiques, et une élimination maximale de 1’azote global, nécessitant
¢galement le maintien de conditions favorables a la dénitrification en ayant, par exemple, dans
une partie immergée a la base du systéme, recréant des conditions anoxiques. De méme,
I’identification de charges organiques et hydrauliques optimales permettrait de limiter la
diminution des performances observée pour le phosphore lors des charges organiques les plus
¢levées. Dans les régions tropicales, ou les eaux usées présentent généralement des charges
organiques importantes, une surveillance adaptée des conditions d’exploitation apparait
essentielle afin de préserver les performances épuratoires du systéme, en particulier si le
traitement est réalisé en une seule étape avec un substrat a la fois non noy¢ (partie supérieure)

et noy¢ (partie inférieure) pour assurer les processus de nitrification et de dénitrification.

L’influence des pratiques de gestion de la végétation constitue également une piste
d’amélioration. Les résultats suggérent que le cycle de développement de Canna indica
influence les transformations de 1’azote au sein du systeme. L’¢étude des différentes fréquences
de faucardage serait intéressante afin d’identifier un compromis entre le maintien d’une activité
végétale favorable aux processus biologiques, la limitation de la sénescence des tissus et la
maximisation de I’assimilation des nutriments. Actuellement, la fréquence de faucardage

optimale a préconiser serait de pres de 1,5 fois par an. L’évaluation d’autres especes végétales
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adaptées aux conditions tropicales et au marais a base de bagasse pourrait également permettre
d’améliorer les performances épuratoires ou la résilience des systémes face aux variations de

charges.

Dans une approche d’économie circulaire, la valorisation de la biomasse végétale produite lors
des opérations de faucardage pourrait également étre étudiée. Les plants de Canna indica
assimilent une partie de 1’azote et du phosphore présents dans les eaux usées, ce qui leur
confére un potentiel de récupération des nutriments sous forme de biomasse. Toutefois, une
valorisation directe en agriculture nécessiterait une caractérisation préalable de la composition
de cette biomasse afin d’évaluer la présence éventuelle de contaminants accumulés durant le
traitement. Des voies alternatives, telles que le compostage, la méthanisation, la valorisation
énergétique ou la production de biochar par pyrolyse, permettrait de mettre en valeur la maticre
tout en limitant les risques environnementaux. Ainsi, I’intégration de la gestion de la biomasse
faucardée dans le fonctionnement global du marais filtrant constituerait une étape

supplémentaire vers un systéme de traitement circulaire.

Au-dela de ses performances épuratoires, ’utilisation de la bagasse comme substrat dans les
marais filtrants présente également un intérét dans une perspective d’économie circulaire. La
bagasse constitue un sous-produit abondant de I’industrie sucriere, généralement généré en
grande quantité lors de 1’extraction du jus de canne a sucre. Sa valorisation comme matériau
filtrant permettrait de transformer un résidu agricole en une ressource utile pour le traitement
des eaux usées, tout en limitant 1’utilisation de matériaux minéraux conventionnels dont
I’extraction et la production peuvent représenter une pression environnementale importante.
De plus, ’intégration de matériaux issus de la biomasse locale dans les systemes de traitement
décentralisés favoriserait le développement de solutions adaptées aux territoires tropicaux ou
la disponibilité des ressources et les contraintes économiques peuvent limiter 1’acces aux
technologies conventionnelles. Toutefois, I’intérét environnemental de cette approche dépend
de la disponibilité locale de la bagasse, des besoins en transformation du matériau, de sa durée

de vie dans le systtme et des modalités de gestion en fin d’utilisation. Des études
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complémentaires incluant une analyse du cycle de vie et une évaluation économique seraient

donc nécessaires afin de confirmer la pertinence de cette stratégie a grande échelle.

Enfin, la validation des résultats obtenus a 1’échelle pilote devra étre poursuivie dans des
installations de plus grande capacité et dans des conditions réelles d’exploitation. Des essais a
long terme, intégrant des variations saisonnicres, des perturbations hydrauliques plus
importantes ou répétées ainsi que des effluents de composition variable, permettraient
d’évaluer la robustesse du procédé dans un contexte opérationnel. Leur résilience, leur faible
consommation énergétique, leur simplicité d’exploitation et la possibilité de valoriser des sous-
produits agricoles comme la bagasse en font une technologie particuliérement appropriée pour

I’épuration des eaux usées en contexte tropical.



CONCLUSION

L’augmentation des rejets d’eaux usées associée a la croissance démographique et au
développement des activités humaines accentue la pression exercée sur les milieux aquatiques.
Parmi les contaminants présents dans ces effluents, 1’azote et le phosphore représentent des
enjeux majeurs en raison de leur contribution aux phénomenes d’eutrophisation et de leurs
impacts sur la qualité des écosystemes aquatiques. Dans ce contexte, les marais filtrants
verticaux plantés de végétaux apparaissent comme une alternative durable aux procédés
conventionnels de traitement, notamment lorsqu’ils intégrent des matériaux issus de la

valorisation de résidus agricoles.

Le présent mémoire avait pour objectif d’évaluer les performances d’un marais filtrant a
¢coulement vertical planté de Canna indica et utilisant la bagasse de canne a sucre comme
substrat, soumis a différentes charges hydrauliques et organiques. Plus spécifiquement, I’étude
visait a déterminer 1’influence de la granulométrie de la bagasse sur 1’¢limination de I’azote et
du phosphore, ainsi qu’a évaluer la capacité du systeme a maintenir ses performances dans des
conditions variables d’exploitation sous un climat tropical contr6lé. Pour atteindre cet objectif,
quatre unités pilotes ont été exploitées sous conditions contrdlées, soit trois unités contenant
de la bagasse de granulométries différentes de [0,09 ; 2,0[, [2,0; 5,0[ et de [1,2; 5,0 mm
respectivement pour ’unité P1, P2 et P3 et une unité témoin composée de gravier et de sable
de granulométrie [2,0 ; 5,0 mm. Les performances épuratoires ont été évaluées a travers le
suivi des différentes formes de 1’azote, de 1’alcalinité et du phosphore total au cours de
plusieurs phases expérimentales correspondant a différentes charges hydrauliques et

organiques.

Les résultats obtenus démontrent que les unités contenant de la bagasse ont permis une
¢limination efficace de 1’azote ammoniacal, avec des rendements variants entre 65 et 88 %.
Ces performances sont comparables a celles rapportées dans la littérature pour certains marais
filtrants et suggerent que la bagasse constitue un substrat favorable aux mécanismes de

nitrification. Les rendements observés pour 1’azote global, compris entre 30 et 48 %,
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demeurent plus modestes, mais restent cohérents avec les valeurs rapportées pour des systémes
similaires intégrant de la bagasse comme source de carbone. Les résultats indiquent également
qu’une granulométrie plus fine, de [1,2; 5,0 mm, semble favoriser les performances
d’élimination de 1’azote, possiblement en raison d’une surface spécifique plus élevée

favorisant le développement des biofilms microbiens.

Concernant le phosphore, les performances les plus élevées ont systématiquement été
observées dans 'unité témoin composée de gravier et de sable, avec des rendements compris
entre 41 et 64 %. Les unités contenant de la bagasse ont présenté des rendements plus variables,
allant de 20 a 51 %. Ces résultats suggerent que les mécanismes de rétention du phosphore
sont davantage favorisés par les substrats minéraux riches en calcium que par la bagasse, dont
la capacité d’adsorption intrinséque apparait plus limitée. Les observations réalisées montrent
ainsi que la bagasse constitue un substrat particulierement intéressant pour le traitement de

I’azote, mais moins performant pour 1’élimination du phosphore.

L’analyse des différentes phases expérimentales a également permis d’évaluer 1’influence des
charges hydrauliques et organiques sur le fonctionnement du systéme. Dans 1’ensemble, les
résultats indiquent que I’augmentation de la charge hydraulique a 288 mm/d a favorisé la
transformation de I’azote ammoniacal en nitrates plutét que son élimination compléte. Bien
que les rendements d’élimination de 1’azote ammoniacal et de I’azote organique aient été
améliorés, I’augmentation paralléle des concentrations en nitrates a limité les performances en
azote global. A D’inverse, les faibles charges hydrauliques semblent avoir favorisé un
enlévement plus complet de 1’azote, possiblement grace a un temps de séjour plus long
permettant le déroulement de la dénitrification. De maniére générale, une diminution de la
charge organique s’est accompagnée d’une amélioration des rendements épuratoires de I’azote
ammoniacal, alors que les performances relatives a 1’azote global ont diminué. Cette
amélioration de 1’élimination du NH4" pourrait s’expliquer par une plus grande disponibilité
en oxygene dans le substrat et la rhizosphere, favorisant 1’activité des bactéries nitrifiantes. En
revanche, la réduction de la charge organique diminue également I’apport en carbone

biodégradable, indispensable a la dénitrification. Ainsi, bien que la nitrification soit favorisée,
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la réduction des nitrates en azote gazeux devient plus limitée, ce qui se traduit par une
diminution des rendements d’¢élimination de 1’azote global. Malgré les différentes conditions
de charges hydrauliques et organiques appliquées au cours des présents travaux, les unités
expérimentales ont conservé des capacités d’épuration significatives, démontrant ainsi une
bonne capacité d’adaptation du systeme. Ces résultats suggerent que les marais filtrants
contenant de la bagasse possedent un potentiel intéressant pour maintenir leurs performances

dans des conditions variables d’exploitation.

Les résultats obtenus suggerent que la charge organique a influencé 1’élimination du phosphore
au sein des marais filtrants. Une augmentation de la charge organique s’est généralement
accompagnée d’une amélioration des rendements d’abattement du phosphore. Toutefois, les
meilleures performances n’ont pas été observées sous la charge organique la plus élevée. Ainsi,
les résultats mettent en évidence I’existence d’une charge organique optimale comprise autour
de 73 g DBOs/m?-d, permettant de concilier une activité biologique suffisante et une
disponibilit¢ adéquate des sites de fixation du phosphore. Ces observations indiquent que
I’¢limination du phosphore ne dépend pas uniquement de I’intensité¢ de la charge organique
appliquée, mais également des interactions entre les différents nutriments et les mécanismes

de rétention mis en jeu dans le systéme.

Dans I’ensemble, les présents travaux mettent en évidence le potentiel de la bagasse de canne
a sucre comme matériau de valorisation pour les marais filtrants a écoulement vertical. Les
résultats obtenus démontrent que ce résidu agricole peut contribuer efficacement a
I’élimination des composés azotés tout en s’inscrivant dans une approche d’économie
circulaire. Toutefois, I’optimisation de 1’élimination du phosphore demeure un défi important
et pourrait nécessiter ’utilisation de substrats complémentaires ou de matériaux présentant une

plus forte capacité de fixation des phosphates.






ANNEXE I : "Tableau des proportions massiques dans I’eau usée synthétique

Tableau A-I-1 Proportion massique de chaque composé chimique dans I’eau usée synthétique
en fonction des conditions d’exploitation

Composé chimique ou 1 2 3 + 5
nom commun (%) (%) (%) (%) (%)
NaHCO;3 29,80 37,86 29,80 41,57 26,55
NH4Cl 5,90 7,49 5,90 8,23 5,26
K>HPO4 0,99 1,26 0,99 1,38 0,88
CaCl-2H;O 1,63 2,07 1,63 2,27 1,45
MgSO4-7H>0 2,59 3,29 2,59 3,61 23,07
FeCl3-6H20 0,09 0,12 0,09 0,13 0,08
MnSO4 0,13 0,17 0,13 0,19 0,12
NaxMoO4-2H20 1,16 1,48 1,16 1,62 1,03
Cio0H16N20s 0,34 0,43 0,34 0,47 0,30
Poudre de lait 5,33 2,14 5,33 2,35 3,11
Levure 2,40 1,02 2,40 1,12 1,43
Amidon de mais 10,01 12,72 10,01 3,86 5,70
Huile de tournesol 1,31 1,66 1,31 0,61 0,66
Extrait de beeuf 15,42 5,60 15,42 6,90 8,58
C3HgOs 8,88 3,99 8,88 4,47 5,85
C12H25NaSO4 2,26 3,83 2,26 1,01 1,29
Papier hygiénique 5,82 7,17 5.82 10,96 7,13
CH4N2O 5,93 7,69 5,93 9,24 7,49
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