Université du Québec

Meémoire présenté a
I'Institut National de la Recherche Scientifique

(INRS-Eau)

comme exigence partielle

dela

maitrise es Sciences de I'Eau

par

Jean-Mathieu Bingbouré

B. Sc. Environnement

Prétraitement acide pour I’amélioration de la stabilisation

des boues digérées par voie aérobie

février 1997

© Drroits réservés de Jean-Mathieu Bingbouré







REMERCIEMENTS

Je remercie mon directeur de mémoire, le professeur RD. Tyagi, qui a bien voulu accepter

de diriger cette étude, pour la qualité de ’encadrement que j’ai eu durant ce projet.

Je remercie sincérement mon codirecteur, le docteur Jean-Frangois Blais, qui m’a aidé avec
beaucoup de compétence et de dévouement dans la réalisation de ce mémoire. Je tiens a lui
assurer de ma profonde gratitude pour I’excellence de sa participation, sa disponibilité, ses

conseils et ’attention particuliére qu’il a portée a ce travail.

Mes remerciements 2 mes amis québécois, Marie-Hélene April, Lucie Caron, Corinne
Chabot, Denis Chabot et mon humble ami Martin Simard dont j’ai appréci€ beaucoup leur
compagnie. Pour moi, vous n’étes pas seulement des connaissances, vous €tes des
personnes qui ont beaucoup d’importance, et ce mémoire me semble I’endroit approprié
pour vous ’exprimer. C’est ’occasion de témoigner ma reconnaissance a mes amis du
Burkina-Faso ( Jean-Paul Ouédraogo ), a mes parents et ma copine Eugenie Sanon pour.
tous ce qu’ils ont fait pour moi. Le souci constant de les honorer, a été une source de
motivation pour moi. Jexprime ma gratitude a mes amis africains, Nestorine Compaor€,
Mariéme Diallo, Tonkondi Drabo, Kanza Lachab, et la famille Garané pour leur soutien

moral tout au long de mon séjour au Canada.

Je remercie enfin le Programme Canadien de bourses de la Francophonie qui m’a permis de

réaliser ces travaux de maitrise. Cela a été une expérience trés enrichissante pour moi.

iii







RESUME

Les stations de traitement des eaux usées domestiques produisent des boues provenant de
procédés de séparation solide-liquide et/ou biologique. La quantité et le volume des boues
générées augmentent en raison de la mise en service de nouvelles stations imposée par
lurbanisation. Ces boues subissent des traitements visant d’une part, la réduction de la
fraction organique ou de la teneur en matiéres volatiles avant I'évacuation finale et, d’autre
part, la stabilisation microbiologique des boues. A I'heure actuelle, la digestion aérobie des

boues est le procédé de traitement le plus couramment utilisé.

Le but de la présente étude visait a améliorer le procédé de digestion aérobie
conventionnelle par un traitement physico-chimique situé en amont de cette méthode de
stabilisation des boues. La technique étudiée consistait en une acidification des boues avec
de Iacide sulfurique, suivie d'une neutralisation par l’hydroxyde de sodium, cette méthode
étant couplée ou non, a un traitement thermique. Ce type de prétraitement des boues avait
pour objectif d’hydrolyser et de mettre en solution une partie de la matiére organique des
boues, afin de la rendre plus facilement disponible pour la biomasse responsable de la
digestion aérobie et ainsi, de hausser la cinétique de biodégradation des boues d’épuration.

Les résultats obtenus montrent que I’acidification des boues a pH 2.0 ne permet pas de
hausser significativement la concentration de matiére organique en solution (carbone
organique dissout) et ainsi, ne contribue pas a hausser la quantité de matiéres organiques
facilement assimilables par la biomasse active lors de la digestion aérobie des boues. Une
acidification plus importante des boues permet certes de solubiliser davantages de matiére
organique, mais cette approche n’est pas justifiable du point de vue économique compte-
tenu des apports requis de produits chimiques.

L’application d’un traitement thermique (autoclave a 121 °C) sur des boues ayant été
préalablement acidifiées, permet d’augmenter de maniére notable la concentration de
matiere organique dissoute. Les boues ainsi traitées ont été digérées par voie aérobie et les
résultats ont montré que cette technique d’hydrolyse améliore légérement la cinétique de

biodégradation des boues.




L’utilisation & I’échelle réelle de ce prétraitement physico-chimique demeure toutefois peu

envisageable considérant les cofits inhérents au chauffage des boues.

La mise au point d’un tel pré-traitement hydrolytique et son intégration dans les chaines
actuelles de traitement des boues d’épuration, nécessiterait une optimisation des paramétres
opératoires, tels que le pH, la température de cuisson, le catalyseur chimique utilisé, la
concentration et la nature des solides. De plus, la réalisation d’une étude technico-
économique serait utile afin d’examiner I'intérét d’employer un tel procédé, compte-tenu

des coiits supplémentaires inhérents a une telle pratique.
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INTRODUCTION

Le grand effort entrepris depuis quelques décennies pour améliorer la qualité des eaux
superficielles a conduit a la mise en oeuvre de nombreuses stations d'épuration des eaux
usées. Cela a entrainé une production importante de boues résiduaires, dont le traitement et

I'élimination présentent des impacts économiques et sanitaires importants.

Le traitement des boues est devenu un corollaire inévitable du traitement de l'eau, et il
nécessite des moyens techniques et financiers parfois élevés. Le coiit d’exploitation des
installations de traitement de boues représente entre 25 et 50 % du budget d’opération des
stations. La chaine de traitement des boues comprend habituellement une étape de
stabilisation de cette biomasse, suivie par leur conditionnement chimique et leur

déshydratation mécanique.

La stabilisation des boues peut se faire par diverses méthodes, telles que les digestions
aérobie et anaérobie, le chaulage, les procédés d’hydrolyse chimique, ou encore par séchage
thermique aprés déshydratation. L’utilisation de certains procédés de traitement des eaux,
tels que les systémes de boues activées & aération prolongée, permet également d’obtenir
une certaine qualité de stabilisation des boues. La digestion aérobie est, avec la digestion
anaérobie, le procédé de stabilisation des boues le plus employé dans les stations
d’épuration des eaux. Les avantages de la digestion aérobie peuvent se résumer par sa
simplicit¢ d’opération, la stabilité de ses performances et des colits d’exploitation

relativement faibles.

Le traitement des boues par digestion aérobie permet d’éliminer, par biodégradation, les
matiéres fermentescibles générant des odeurs, tout en réduisant les quantités de boues
produites. De plus, ce procédé élimine en bonne partie les micro-organismes pathogénes

retrouvés dans cette biomasse.

Le taux de réduction des matiéres organiques (MVES) dépend de la charge massique
maintenue dans le bassin d’aération et de la proportion de boues primaires. Celle-ci varie
habituellement entre 10 et 45 % (Eckenfelder, 1982).



La proportion des MVES est directement liée a la quantité des micro-organismes présents
dans les boues et a 'age de cette derniére. En effet, le rapport des constituants cellulaires
varie avec le stade de croissance de ceux-ci. Ils sont constitués d’approximativement 30 %
de protéines, 40 % de carbohydrates et 30 % de lipides (Roques, 1979). Ces différentes

substances sont libérées par la lyse bactérienne.

Obayashi et Gaudy, (1973) ont classé les substances libérées par la lyse bactérienne suivant

leur provenance. IIs distinguent trois groupes de substances :

e Celles qui proviennent du cytoplasme et qui contiennent surtout des
enzymes solubles, des acides nucléiques et des produits de stockage

d'énergie comme le glycogéne et certaines protéines ;
e Celles qui proviennent des membranes des cellules ;

e Celles qui proviennent des exsudats qui tapissent normalement les

parois extérieures des cellules.

Le premier groupe est constitué de substances trés facilement biodégradables et qui seront
remétabolisées trés rapidement. Les deux derniers groupes sont riches en polysaccharides
que certains auteurs comme Symons et MacKinney ou Washington et Symons, cités par
Roques (1979) considérent comme non biodégradables. Toutefois, Obayashi et al. (1973)
ont obtenu la dégradation des polysaccharides d'origine microbienne par des populations

mixtes provenant de boues activées.

En effet, ’hydrolyse enzymatique des polysaccharides par les micro-organismes indigénes
est trés lente, cela explique I’oxydation incompléte de la matiére organique des boues au
cours de la stabilisation aérobie. En utilisant des moyens chimiques pour briser ces
macromolécules en monoméres organiques, il est trés probablement possible d’améliorer
I’efficacité de la digestion aérobie des boues. Ainsi, la minéralisation du substrat organique

par les micro-organismes sera €levée et rapide.

b2




L’objet principal de cette recherche est donc d’améliorer I’élimination de la matiere
organique des boues au cours de la digestion aérobie mésophile, par un prétraitement
physico-chimique en amont de celle-ci. Ce prétraitement vise a hydrolyser les
macromolécules organiques afin qu’elles soient facilement et rapidement minéralisables par

les micro-organismes présents dans le milieu.

Le contenu de ce mémoire se subdivise en cinq chapitres. Le premier chapitre traite
essentiellement de la problématique de la gestion de boues d’épuration. La caractérisation
et la disposition finale des boues y sont abordées. Le principe de la digestion aérobie des
boues, les variantes de cette stabilisation, ainsi que les facteurs susceptibles de I’influencer
profondément sont développés dans le deuxiéme chapitre. Le troisiéme chapitre porte sur
les techniques d’hydrolyse des boues ayant été proposées lors de diverses études. La
méthodologie de la présente recherche est décrite au quatriéme chapitre, alors que le
cinquiéme chapitre présente et discute les résultats éxpéﬁmentaux de cette étude. Les
conclusions et les recommandations de cette recherche sont ensuite présentées, alors que

les références bibliographiques terminent ce document.
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CHAPITRE 1

PROBLEMATIQUE DE LA GESTION DES BOUES







1. PROBLEMATIQUE DE LA GESTION DES BOUES

Les ouvrages d'assainissement se définissent comme l'ensemble des équipements assurant
l'acheminement et l'assainissement des eaux usées. Les ouvrages d'assainissement
municipaux sont dénombrés sur la base des systémes de traitement et comprennent, dans
chaque cas, la station d'épuration ainsi que le réseau d'égouts de collecte et d'interception
(incluant les postes de pompage, les régulateurs de débit et les ouvrages de surverse). Ces
systémes desservent les occupants d'un territoire donné : Ia population résidentielle, les

commerces, les institutions et certaines industries raccordées au réseau d'égouts.

La station d'assainissement des eaux usées est généralement constituée dune série
d'installations, chacune accomplissant une fonction déterminée dans le procédé. De fagon

générale, les stations d’épuration comprennent les unités suivantes :
e Prétraitement des eaux usées ;
e Traitement primaire ;
e Traitement secondaire ;
e Traitement tertiaire ;
e Traitement et élimination des boues.

Une description des diverses techniques employées pour le traitement des eaux usées
municipales est disponible dans les ouvrages d'assainissement des eaux (Degrémont et
Lyonnaise des Eaux, 1989; Eckenfelder, 1982; WPCF, 1985).

1.1 Production et disposition des boues d’épuration

La majorité des procédés utilisés dans le traitement des eaux usées municipales produisent
des boues provenant d'un procédé de séparation solide-liquide (décantation, flottation, etc.)
ou résultant d'une réaction chimique (coagulation), biochimique ou encore biologique.



Ces matiéres subissent une série de traitement comprenant ['épaississement, le
conditionnement et déshydratation des boues et finalement l'évacuation finale. Les boues
organiques peuvent aussi subir des traitements visant la réduction de la fraction organique

ou de la teneur en matiéres volatiles avant leur disposition finale.

En ce qui concerne la disposition finale des boues d'épuration, deux approches principales
sont envisageables, soit le recyclage ou encore l'élimination. Pour ce qui est du recyclage,
lutilisation des boues comme engrais agricoles est une pratique largement employée a
travers le monde. Les boues peuvent aussi étre utilisées comme fertilisants sylvicoles ou
horticoles, ou pour la bonification des terres. L'enfouissement sanitaire représente la
technique d'élimination des boues municipales la plus courante, mais la diminution du
nombre de sites disponibles et la hausse des taxes de disposition, fait en sorte de réduire
lintérét de cette option. L’incinération des boues est également une pratique courante bien
que particulierement coiteuse. Le rejet en mer est également une technique qui a été
largement utilisé, toutefois les problémes environnementaux associés a cet usage ont

contraint les autorités a bannir cet usage.
1.1.1 Québec

Au Québec, limplantation d'ouvrages d'assainissement est réalisée dans le cadre du
Programme d'Assainissement des Eaux du Québec (PAEQ). Au terme du volet municipal
du PAEQ, plus de 879 municipalités auront acquis les infrastructures requises pour le
traitement de leurs eaux usées. A I’heure actuelle, approximativement 77 % de la
population québécoise est reliée & un systéme d’assainissement des eaux. Environ 450
ouvrages municipaux d'assainissement des eaux sont dénombrés actuellement et
comprennent, en autres, les ouvrages de la CUM et de la CUQ (Est et Ouest), qui a eux
seuls, représentent presque 65 % de la capacité de traitement installée au Québec (Meunier,
1996).

Pour I'épuration des eaux usées divers types de traitement ont été installés dans les
municipalités. Le choix du type de traitement & privilégier est fonction de la taille de la
municipalité, le type d'eau a traiter, les contraintes physiques de localisation, les objectifs

environnementaux, etc.




A I’heure actuelle, la quantité de boues d’épuration produites dans les stations québécoises
d’épuration municipales du Québec peut étre estimée a environ 125 000 tonnes de boues

seches par année (tbs/an).
1.1.2 Canada

En 1981, environ 48 % de la population canadienne bénéficiait de stations d’épuration des
eaux usées (Webber, 1988). Depuis ce temps, ce pourcentage a ¢€té haussé
significativement, en raison principalement de la mise en ceuvre du programme

d’assainissement des eaux du Québec.

Actuellement, en Colombie Britannique, en Alberta, en Saskatchewan, au Manitoba, en
Ontario, 4 I'lle-du-Prince-Edouard et au Yukon, toutes les eaux usées transportées par des
réseaux d’égouts sont épurées. Ce n’est pas encore le cas au Québec, au Nouveau-
Brunswick, en Nouvelle-Ecosse, 2 Terre-Neuve et dans les Territoires du Nord-Ouest

(Webber, 1988).

En ce qui concerne les modes de disposition des boues, 29 % du volume total de boues
d’épuration produites au Canada, en 1981, a été employé a des fins agricoles, alors que
37 % a été disposé par enfouissement (Webber, 1988). Cependant, il existe beaucoup de
différences d’une province a ’autre. En Ontario, 32 % des boues municipales ont été
épandues sur les terres agricoles en 1981. Enfin, il a été estimé que la production annuelle
de boues au Canada a la fin du siécle devrait atteindre le million de tonnes sur une base
séche (Webber, 1986).

1.1.3 Etats-Unis

Une étude récente indique qu'en 1988 prés de 15 600 usines d'épuration étaient recensées
sur le territoire américain, pour une population desservie d'environ 176 millions de
personnes, soit I'équivalent de 71 % de la population totale (Burton Environmental
Engineering ef al., 1993). Selon les estimés, dans une vingtaine d'années (vers 2010), il est
prévu que prés de 87 % de la population américaine (247 millions d'individus) sera

desservie par plus de 17 300 ouvrages d'assainissement des eaux usées.




Le Tableau 1 présente un portrait global des divers systémes de traitement des boues
d'épuration en place aux Etats-Unis (Burton Environmental Engeneering et a/,, 1993). Les
procédés de digestion aérobie et anaérobie sont largement employés aux Etats-Unis, alors
qu'au Québec, le traitement des boues s'effectue principalement par digestion aérobie ou

stockage aérobie.

La production annuelle de boues d’épuration aux Etats-Unis a été estimée a 5,4 millions de
tonnes de boues seéches, soit environ 21,4 Kg par personne par année (USEPA, 1993). Le
Tableau 2 montre la répartition des modes de disposition des boues tel que pratiquée en
1988 aux Etats-Unis (USEPA, 1993). L’épandage des boues et la disposition en surface
constitue le mode de disposition des boues municipales le plus commun, suivi de prés par
I’enfouissement sanitaire. Le rejet des boues en mer est maintenant interdit aux Etats-Unis

depuis quelques années.
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Tableau 1 Dénombrement des divers procédés de traitement des boues

d'épuration employés aux Ktats-Unis (Burton Environmental

Engineering et al., 1993)

Procédés Qté de stations Qté de stations Hausse Hausse
en 1988 prévues (%)

Epaississement gravitaire 1246 1556 310 25
Digestion aérobie 3710 4 800 1090 29
Digestion anaérobie 3628 4072 444 12
Traitement thermique 143 163 20 14
Déshydratation mécanique 1718 2123 405 24
Séchage a I'air 6037 7241 1204 20
Compostage 77 126 49 64
Fossés d'oxydation 688 822 134 19
Stabilisation chimique 139 189 50 36
Incinération 341 392 51 15
Récupération des gaz et de la chaleur 246 288 42 17
Autres traitements 574 774 200 35




Tableau 2 Production de boues et répartition des modes de disposition des boues

d’épuration municipales aux Etats-Unis

Modes de disposition Production Répartition
(x 1000 ths/an) (%)
Epandage et disposition en surface 2338 436
Enfouissement 1819 34.0
Incinération 865 16.1
Rejet en mer 335 6.3
Total 5357 100
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1.1.4 Europe

La communauté européenne (CEE) regroupe 12 pays représentant une population de 320
millions d’habitants. La CEE établit des législations et requiérent des pays membres que
ceux-ci les utilisent pour créer leurs politiques nationales, leur pratiques et leurs statistiques.

Le Tableau 3 présente le nombre de stations d’épuration en Europe de 1’Ouest et la
population desservie par ces usines de traitement (Newman et al, 1989, Mathews et
Schenkel, 1989). L’amélioration de I’efficacité de I’épuration et le traitement des eaux
pluviales vont entrainer en France, d’ici une dizaine d’années, un quasi doublement de la
quantité de boues a traiter, passant d’une fourchette de 700 000 a 850 000 tonnes de
matiéres séches par an a plus de 1300 000 tonnes (Olivier, 1994). De plus, de 1984 a
1994, on note une augmentation de 33 % de la quantité de boues a gérer pour I’ensemble
de la CEE (Newman et al., 1989).

Par ailleurs, le choix des modes de disposition se restreint de plus en plus. Ainsi, le rejet des
boues en mer sera aboli en 1998 pour I’ensemble de la CEE (Bradley et al., 1992). En
France, la mise en décharge des boues représente 40 % du marché de la disposition suivi
par la valorisation agricole (40 %) et I’incinération (20 %). Cependant, en 2002, environ
6 700 décharges vont disparaitre et les décharges restantes ne seront plus disponibles que
pour accueillir des résidus stabilisés (Olivier, 1994). Le Tableau 4 présente la production et
les modes de disposition des boues européennes (Olivier, 1994). Le Luxembourg, le
Royaume-Uni et la France sont les pays qui favorisent le plus la valorisation agricole tandis
que la Gréce, I’ Allemagne et I’Italie favorisent 1’enfouissement en décharge. Enfin, six pays
utilisent encore la pratique du rejet en mer ce qui représente plus de 540 440 tonnes de

boues seches qui devront étre redisposées de fagon différente & partir de 1998.
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Tableau 3 Population desservie par les stations d’épuration européennes

Pays Population Population desservie Nombre de stations
(millions) (%)
1984 1987 1984 1990 1994 1985-1986

Allemagne (Ouest) 6l 61 91 90 92 8167
Autriche - 7.6 - 48 - 500
Belgique 9,8 9.8 27 33 - 223

Danemark 52 52 92 - 92 3036
Espagne 38 39 91 - 99 600
Finlande - 49 - 67 - 560

France 54 55 - 64 - 7519
Gréce 10 - 45 - 60 12
Hongrie - 11 - 40 B 300
Irlande 3,5 - 64 - 69 911

Italie 57 57 78 - - 3119
Luxembourg 0,37 0,37 91 92 99 63
Norvege - 42 - 51 - 618
Pays-Bas 15 15 80 90 95 501
Portugal - - - 47 - 340

Royaume-Uni 56 57 95 - 95 8463

Suéde - 84 - 83 - 1000
Suisse - 6,6 - 80 - 860

CEE - 320 86 e 84 32108
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Tableau 4 Production de boues et répartition des modes de disposition des boues

d’épuration municipales en Europe

Pays Décharge Epandage Incinération Rejet en mer Production
(%) (%) (%) (%) (x 1000ths/an)
Allemagne 65 25 10 - 2 500
Royaume-Uni 19 46 10 30 1075
Belgique 50 28 22 - 35
Danemark 27 37 28 8 130
Espagne 50 10 10 30 300
France 40 40 20 - 700
Grece 90 10 - - 200
Irlande 34 23 - 43 23
Italie 55 34 11 . 800
Luxembourg 18 81 - - 15
Pays-Bas 37 26 4 33 280
Portugal 28 11 - 61 25
Moyenne 435 30,1 138 34,2 -
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1.2 Caractéristiques des boues d’épuration

Les éléments polluants et leurs produits de transformation retirés de la phase liquide au
cours du traitement d’eau, quelque soit leur nature, se trouvent finalement rassemblés dans
la trés grande majorité des cas dans des suspensions plus ou moins concentrées dénommées
boues. La quantité et la composition des boues dépendent a la fois de la nature de la
pollution initiale de I’eau et des procédés d’épuration auxquels cette eau a été soumise
comme I’indique le Tableau 5. Les stations par boues activées en aération prolongée sont
parmi les ouvrages qui produisent un minimum de boues en excés, alors qu’une station
biologique travaillant a forte charge produira 4 la fois des boues biologiques fermentescibles
en quantité plus importante mais également des boues séparées de l’eau lors de la
décantation primaire (Bechac ef al, 1984). Ces boues nécessitent généralement une
stabilisation (aérobie ou anaérobie) avant tout traitement mécanique ou thermique de

déshydratation.
1.2.1 Caractéristiques physico-chimiques

Le caractére commun a toutes les boues d'épuration des eaux usées est de constituer un
déchet liquide (95 a 98 % d'eau). Le pourcentage restant est constitué de matiéres plus ou
moins biodégradables. Degrémont (1989) propose une classification des différentes boues
en fonction de leur origine et de leur composition. 1l distingue six classes de boues: la
classe organique hydrophile, minérale hydrophile, huileuse, minérale hydrophobe, minérale
hydrophile-hydrophobe et la classe fibreuses.

La classe organique hydrophile est la plus étendue. Elle regroupe toutes les catégories de
boues résultant du traitement biologique d'eaux résiduaires et dont la teneur en matiéres
volatiles peut atteindre jusqu'a 90 % de la totalité des matiéres séches. Toutefois, son

caractére colloidal rend délicate leur déshydratation.

La classification la plus courante est celle faite a partir I’étape de production de la boue
dans la chaine de traitement des eaux. Ce sont les boues primaires, lesquelles sont

produites dans les décanteurs primaires et sont généralement plus chargées en solides en
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suspension d’origine minérale que les boues secondaires, sans que le pourcentage de
matiéres séches puisse excéder 5 % (Roques, 1979). Les boues de couleur gris noir sont
dans la plupart des cas trés pauvres en oxygene et répandent une odeur caractéristique des

milieux anaérobies.

Les boues d’épuration comprennent également les boues secondaires, lesquelles sont
produites dans le bassin d’aération et dans le clarficateur secondaire. Les boues
secondaires sont constituées d'un conglomérat de micro-organismes vivants ou morts, de
débris de cellules microbiennes lysées, de particules organiques plus ou moins facilement
biodégradables, d'absorbants et de colloides organiques piégés dans le floc bactérien
(Roques, 1979). Selon le méme auteur, elles contiennent moins de 1,5 % de solides en
suspension, dont 70 a 80 % sont classés comme matiéres volatiles en suspension (MVES)
et correspondent donc a des matiéres organiques. Les boues mixtes sont un mélange des

boues primaires et secondaires.

Les boues primaires, secondaires, ou mixtes constituent ce que I’on appelle les boues
fraiches. Si une partie de la matiére organique est éliminée des boues fraiches, elles sont

dites stabilisées ou digérées suivant le mode de traitement.
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Tableau 5 Caractérisation des boues (extrait et adapté de Bechac et al, 1984)

Type de boues Origine Couleur MVES/MES Humidité Caractéristiques
des boues (%)
Primaires décanteurs gris noiratre 70-80 95-97 graisses, débris de papiers,
fragments non dégradés
Secondaires boues activées brundtre 65-85 98-99 légere odeur terreuse
biodisques
biofiltres
Digérées fosses Imhoff noire 45-65 93-95 aspect granuleux et
digesteurs odeur d’hydrocarbure
Septiques fosses septiques ~ brun-vert 75 95-97 putride et coloration noiratre
au vieillissement
Physico-chimique  décanteurs brun-rouge 55-70 96-98 type de boues primaires,
laiteux granuleuses, putrescibles
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1.2.2 Propriétés fertilisantes

Les boues provenant du traitement des eaux usées résiduaires urbaines et de certaines
industries peuvent étre utilisée pour ’amendement des sols. Elles contiennent certains
éléments nutritifs utiles 4 la croissance des plantes dont ’azote, le phosphore, le potassium
et le magnésium. Les quantités varient d’une boue a I’autre selon I'origine et le mode de
traitement (AFEE, 1985). La composition moyenne de certaines boues pour quelques
éléments principaux dont la matiére organique (MO), I’azote, le phosphore, le potassium et
le magnésium est indiquée au Tableau 6. Avec des teneurs en azote de Pordre de 5 4 6 %
des matiéres séches et au moins 1% de phosphore, les boues stabilisées et déshydratées

constituent une excellente source de fertilisants.

La forme sous laquelle se présentent ces matiéres nutritives est également importante car la
vitesse d’assimilation en dépend. L’azote, par exemple n’est assimilable qu’en partie la
premiére année ; environ 30 & 50 % pour les boues liquides et de 20 a 40 % pour les boues
déshydratées. Le taux d’assimilation annuel va ensuite en décroissant (AFEE, 1981).
L’intérét de Iutilisation des boues dépend de la nature des sols, des cultures végétales, des
types d’exploitation, ainsi que du mode d’épandage. L’intérét de I'utilisation des boues
réside également dans ’apport de matiéres humiques et par ’amélioration du pouvoir de
rétention d’eau (Dégremont, 1989).

Toutefois, pour que cet apport reste bénéfique, il faut arriver a une élimination correcte des
graisses qui risquent en s’accumulant de provoquer un colmatage du sol, et aussi des
métaux lourds et des pathogénes en particulier dans le cas d’utilisation en cultures
maraicheres (Roques, 1979).

Juste (1979) précise que la présence dans les boues de petites quantités de métaux peut
exercer une action bénéfique sur les plantes, dans la mesure ou ces €léments peuvent étre
considérés comme nécessaires a celles-ci et quand les boues sont épandues sur des sols ou
existent des probabilités de carences. L’intoxication des plantes n’apparait que lorsque les

quantités de métaux appliquées au sol sont trés largement supérieures aux besoins.

19




Tableau 6 Caractéristiques agronomiques principales (% p/p) des boues
provenant de stations d’épuration biologiques d’eaux résiduaires

urbaines (extrait et adapté de Dégremont, 1989)

Paramétres Boues primaires Boues mixtes Boues
Fraiches Digérées Fraiches Digérées secondaires*
Mati¢re organique 5565 40-55 60-80 40-65 55-70
N 2.5-3 225 3.545 225 1-1.5
P 1-1.5 0.5-1 225 1-1.5 225
K 0.2-0.3 0.2-0.3 0.2-0.3 0.2-03 0.2-03
Ca 5-15 5-15 5-15 5-15 5-15
* Boues secondaires provenant d’un systéme d’aération prolongée
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1.2.3 Polluants toxiques

L’agence de protection environnementale américaine tient a jour une liste des polluants
toxiques, présents en différentes concentrations dans les eaux usées et les boues, et
présentant un risque certain pour la santé humaine (U.S. Code of Federal Regulations,
1986). Cette liste de polluants toxiques comprend 127 composés inorganiques et

organiques pouvant étre regroupés en cinq catégories
e Meétaux et cyanure (14) ;
e Composés organiques volatils (28) ;
e Composés organiques semi-volatils (58) ;
e Pesticides et PCB (25) ;
e Autres (2).

Les composés organiques semi-volatils peuvent aussi étre subdivisés en produits
extractibles en milieu acide et en milieu neutre ou basique. Les deux composés autres sont
I’amiante (asbestos) et le 2,3,7, 8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD).

1.2.3.1 Composés organiques

La présence des polluants organiques dans les boues n’a pas été aussi bien caractérisée que
pour les métaux lourds. L’organisation mondiale de la santé (OMS) a déclaré que plus de
1 000 composés organiques peuvent se retrouver dans les eaux usées, ce qui rend leur
étude particuliérement difficile et coiiteuse. Le Tableau 7 illustre toutefois les teneurs
médianes obtenues pour certains composés organiques toxiques présents dans des
échantillons de boues américaines prélevées de 40 stations d’épuration lors de ’étude « 40-
City Survey» (U.S. EPA, 1982) et de 58 stations lors de I’étude de « Association of
Municipal Sewerage Agencies (AMSA) » (AMSA, 1987). L’article préparé par Webber et
Lesage (1989) compare le contenu en contaminants organiques de 15 boues canadiennes

avec des boues américaines et du royaume-Uni.
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Ces chercheurs ont conclu que la présence des composés organiques toxiques ne représente

pas de risque important suite a I’application des boues canadiennes sur les terres agricoles.

Des informations supplémentaires concernant les polluants organiques toxiques dans les
boues sont disponibles dans la synthése préparée par Gschwind ef al. (1992), dans la
recherche du U.S. EPA (1990), ainsi que dans les études de Jacobs et Zabik (1984), Lue-
Hing et al. (1986), Mclntyre et Lester (1982, 1984) et Mclntyre et al. (1981).
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Tableau 7 Teneurs médianes (ug/Kg boues séches) en composés organiques

toxiques dans les boues d’épuration américaines

Polluants toxiques 40-City AMSA
Benzidene 281 1770
Benzo(a)pyrene 1 500
Bis(2-ethyl) phthalate 105 000 5 400
Dimethylnitrosamine 281 1160
Hexachlorobenzene 155 400
Hexechlorobutadiene 23 370
Benzene 336 100
Carbon tetrachloride 0.006 100
Chloroform 26 100
Tetrachloroethylene 150 -
Trichloroethylene 529 100
Vinyl chloride 0.076 90
PCB 34 410
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1.2.3.2 Métaux toxiques

La présence de concentrations élevées en métaux toxiques dans les boues constitue un
obstacle restreignant de maniére importante I'utilisation des boues en agriculture (Alloway
et Jackson, 1991; Bruce et Davis, 1989; Korentajer, 1991; U.S. EPA, 1993). Les procédés
conventionnels de traitement des boues, tels la stabilisation aérobie ou anaérobie, sont
inopérants pour I'enlévement des métaux toxiques. Au contraire, le processus de digestion
des boues, lequel cause une réduction des solides dans les boues, résulte en une

concentration des métaux lourds potentiellement toxiques.

Nriagu et Pacyna (1988) ont évalué la production mondiale de boues d’épuration a 30
millions de tbs/an, a raison de 30 g par capita par jour. En Amérique du Nord et en
Europe, environ 50% des boues produites par les usines d'épuration municipales
contiennent des concentrations en métaux lourds qui excédent les normes recommandées
pour I'épandage agricole (Blais ef al,, 1992; Dirkzwager et L’Hermite, 1989; U.S. EPA,
1990; Wozniak et Huang, 1982). Par exemple, Lester ef al. (1983) ont signalé que 82 a
85 % des boues d’épuration produites au Royaume-Uni excédent les normes prescrites en
métaux pour une application sur les terres agricoles. L’étude de Tjell (1986) fait état que
60 % des boues municipales de ’ancienne république fédérale d’Allemagne ne respectent
pas les normes portant sur les métaux. En Afrique du Sud, une recherche réalisée par
Smith et Vasiloudis (1989) a permis de mesurer que 36 % des boues analysées ne
rencontrent pas les limites minimales en métaux recommandées. Wong et Henry (1984)
ont estimé que plus de 50 % des boues ontariennes sont inaptes & I’épandage agricole. Une
caractérisation chimique de boues d’épuration provenant de 34 stations d’épuration
québécoises a indiqué que 52 % de celles-ci sont impropres a la valorisation agricole (St-
Yves et Beaulieu, 1988). Une étude récente préparée par Desjardins et Briére (1994) fait
état qu’environ 47 % des stations d’étangs aérés facultatifs du Québec, générent des boues
excédant, pour au moins un métal (principalement le cuivre), les limites prescrites fmur

’épandage agricole.

Le Tableau 8 présente les concentrations en métaux lourds mesurées dans des boues

d’épuration lors de diverses études. Les études « National Sewage Sludge Survey » et « 40
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City Survey » ont été menées respectivement aupres de 200 et 45 stations d’épuration
américaines en 1979 et 1989 (U.S. EPA, 1990). Mininni et Santori (1987) ont recensé les
teneurs en métaux lourds mesurées dans des boues d’épuration lors de 28 études effectuées

a travers le monde entre 1972 et 1984.

Pour leur part, Smith et Vasiloudis (1991) ont répertorié¢ les teneurs en métaux dans les
boues de 77 stations d’épuration municipales d’Afrique du Sud. L’on retrouve également
les teneurs moyennes en métaux toxiques déterminées dans les boues générées dans 34
stations d’épuration québécoises (St-Yves et Beaulieu, 1989), ainsi que dans des boues de
32 étangs aérés facultatifs du Québec (Desjardins et Briére, 1994). Finalement, les limites
québécoises recommandées et obligatoires en métaux lourds pour une utilisation des boues

d’épuration en agriculture sont présentées (Gouvernement du Québec, 1991).

L’accumulation des métaux dans la chaine alimentaire peut également étre problématique
lorsque les boues respectes les normes prescrites par les autorités gouvernementales. Par
exemple, Chang ef al. (1984) ont mesuré la teneur en métaux des sols apres épandage des .
boues de Los Angeles. Ces boues respectaient l'ancienne loi américaine concernant la
charge cumulative en métaux. Malgré cela, la concentration des différents métaux dans le
sol a augmenté par des facteurs de cinq a neuf, selon les différents métaux. Dans une autre
étude avec la milorganite, Levine ef al. (1989) ont rapporté une augmentation par un
facteur de deux de la concentration des métaux dans le sol avec des boues épandues selon
les anciennes normes de la U.S. EP.A. Adamu et al. (1989) ont également rapporté une
rapide accumulation des métaux dans le sol sur une période de 10 ans avec une charge
cumulative de métaux représentant 50 % de ce qui était permis. Des problémes similaires

ont aussi été constatés en Angleterre (McGrath et Lane, 1989).

Le cuivre, le nickel et le zinc sont phytotoxiques et leurs concentrations élevées dans le sol
peuvent affecter fortement le rendement des récoltes (Davis et Carlton-Smith, 1984; Lester
et al., 1983; Mench et al, 1992; Sommers et Nelson, 1981, Webber, 1986).

L’accumulation des métaux dans les plantes a la suite de 1’épandage de boues d’épuration a
été démontrée pour I’antimoine, I’arsenic, le cadmium, le chrome, le cuivre, le fer, le

mercure, le molybdéne, le nickel, le plomb et le sélénium et le zinc (Adamu et al., 1989;
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Cappon, 1991; Davis et Carlton-Smith, 1980, Granato et al,, 1991; Hernandez et al., 1991,
Jackson et Alloway, 1991; Jing et Logan, 1992; Levine ef al., 1989; Obbard ef al., 1993;
Roca et Pomares, 1991; Tadesse ef al., 1991). Les métaux peuvent également se retrouver
dans la chaine alimentaire par une adhésion a la surface des végétaux résultant de

I’application de boues d’épuration sur les terres (Klessa et Desira-Buttigieg, 1992).

La présence des métaux lourds dans la partie comestible des végétaux peut s’avérer un
risque pour la santé humaine et animale. Par exemple, le cadmium est un élément
particuliérement redouté puisque les symptomes de sa phytotoxicité apparait a des
concentrations prés de 10 fois supérieures a celles ou apparaissent les symptomes de sa
zootoxicité (Coker et Matthews, 1983). Chez I’homme et les animaux, I’absorption
excessive de cadmium favorise son accumulation dans les reins et le foie, engendrant ainsi
des dommages histologiques et fonctionnels. Les effets biologiques du cadmium incluent
aussi des interférences avec des systémes enzymatiques fondamentaux, tel la phosphorylase
oxydative, par blocage des groupements thiols, ainsi que des interférences avec la synthése
des acides nucléiques (Doyle ef al, 1978). Le cadmium présenterait aussi certaines

propriétés cardiotoxiques (Carmignani et al., 1983; NAS, 1979).

Le plomb est aussi un élément qui présente un potentiel de zootoxicité plus élevé que celui
de phytotoxicité. Bien que le potentiel d’accumulation de cet élément dans la chaine
alimentaire soit faible (Coker et Matthews, 1983), des effets toxiques ont été rapportés
chez des bovins ayant mang¢ de la terre amendée avec des boues fortement polluées par le
plomb (Webber, 1986). L’exposition environnementale & de faibles teneurs en plomb est
associée a divers désordres métaboliques et déficiences neuropsychologiques chez
I’Homme (NAS, 1980; U.S. EPA, 1986): effets nuisibles au niveau du métabolisme des
cellules rouges du sang; perturbations de ’homéostase du calcium dans les hépatocytes, les
cellules osseuses et les cellules du cerveau,; dommages neurologiques. Diverses études ont

également mis en évidence I’effet nuisible du plomb dans ’hypertension artérielle humaine
(Nriagu, 1988).

De maniére générale, les métaux toxiques tels que Al As, Sb, Be, Bi, Cd, Hg, Cr, Co, Mn,

Ni, Pb, Ti, V, Se et Zn pourraient nuire & la reproduction humaine ou étre initiateur ou
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promoteur de certains cancers, en agissant comme inhibiteur dans la biosyntheése de ’ADN

ou de PARN, ou encore comme agent mutagéne (Babich e al, 1985; Jennette, 1981;

Martell, 1981). De nombreux ouvrages synthéses ont été proposés au cours des derniéres

années concernant les risques associés a I’application de boues chargées en métaux lourds

sur les terres agricoles (Coker et Matthews, 1983; Mininni et Santori, 1987; Sterritt et

Lester, 1980).

Tableau 8 Teneurs typiques (mg/Kg boues séches) en métaux lourds dans les
boues d’épuration municipales
Etudes As B € Co C Cu Hg Mn Mo Ni Pb Se 7Zn
NSSS 99 - 69 - 119 74l 52 - 92 427 134 52 1202
40-City 67 - 690 29 602 28 - 177 135 369 73 15%
Mimniniet Santori 11,0 44,1 162 124 309 634 54 38 97 713 417 - 2126
Smithet Vasiloudis 70 31,0 120 - 551 654 50 - 60 154 452 40 2054
St-Yveset Beaulien 2,7 71,0 32 173 445 69 16 1113 113 208 98 06 595
DesjardinsetBriere 4,7 430 49 143 92 93 22 342 105 580 167 28 692
Limit, souhaitables 15 100 10 50 500 600 5 1500 20 100 300 14 1750
Limit, obligatoires 30 200 1S 100 1000 1000 10 3000 25 180 500 25 2000
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1.2.4 Micro-organismes pathogénes

Les eaux usées et les boues d’épuration contiennent une tres grande variété de micro-
organismes, dont une petite partie est pathogénique pour ’humain. Les teneurs en micro-
organismes pathogenes dans les boues varient selon I’état de santé de la population
desservie et aussi en fonction des procédés de stabilisation et de traitement employés. Les
micro-organismes pathogénes peuvent étre classés en quatre catégories, soit les bactéries,

les champignons, les virus et les parasites.

La transmission des maladies peut se faire par contact direct avec les boues et par la
consommation d’aliments ayant été contaminés par contact avec les boues. Un autre
vecteur de transmission des maladies est la contamination des nappes souterraines et des
eaux de surface servant de réservoir d’eau potable. La durée de survie dans les sols des
pathogénes varie énormément; Certains organismes pathogénes ne survivent que quelques
jours, alors que d’autres peuvent vivre plusieurs années. Le Tableau 9 expose le temps
moyen de survie de quelques micro-organismes pathogénes dans le sol et sur les plantes
(Parsons et al., 1975; Polan et Jones, 1992).

Les organismes présentant le plus grand risque pour la santé humaine et animale suite a
I’épandage agricole des boues sont les Salmonella, en raison de leur prévalence et de leur
caractére pathogene, les parasites Ascaris, a cause de ’extréme résistance de leurs oeufs,
les Taenia, en raison de P’exposition du bétail, ainsi que les virus qui résistent a la

désactivation et qui sont difficiles a controler (Environnement Canada, 1985).
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Tableau 9 Période de survie de quelques micro-organismes pathogénes dans le

sol et sur les plantes

Organismes Milieu Période de survie
(jours)
Coliformes sol 38
légumes 35
gazon et tréfle 6-34
Streptocoques fécaux sol 26-27
Salmonella spp. surface du sol 15 ->280
1égumes et fruits 3-49
Salmonella tphi sol 1-120
légumes et fruits <1-68
Shigella spp. gazon 42
Iégumes 2-10
E. histobtica sol 6-8
Iégumes <1-3
eau 8-40
Entérovirus sol 8
légumes 4-6
Ocufs d’Ascaris sol 7 ans
Iégumes et fruits 27-35

29



L’efficacité de destruction des organismes pathogenes par différents procédés de traitement
des boues d’épuration tirée de Farrell et Stern (1975) est indiquée au Tableau 10. Les
traitements comme la pasteurisation, la radiation ionique et les traitements thermiques
permettent une élimination complete des germes pathogénes mais ont relativement peu
d’effet sur la putrescibilité des boues et la production d’odeurs. Les traitements a la chaux
et la chlorination sont deux bonnes méthodes de destruction des pathogeénes mais la
stabilisation des boues n’est que partielle. Les digestions aérobie et anaérobie stabilisent les
boues mais ne détruisent pas complétement les micro-organismes pathogenes. Les
variantes thermophiles de ces procédés de digestion sont nettement plus performantes pour

I’élimination des pathogénes présents dans les boues.

Au Québec, pour pouvoir étre valorisées en agriculture, les boues doivent étre stabilisées
par digestion aérobie, par digestion anaérobie ou a la chaux. Les boues dgées de plus de 20

jours provenant de systémes de traitement d’eaux usées peuvent également étre épandues.

La problématique des micro-organismes pathogénes dans les boues a été revue par
plusieurs auteurs (Dudley et al, 1980; Polan et Jones, 1992; U.S. EPA, 1979). La
microbiologie générale des boues d’épuration a été décrite adéquatement par Bertucci et
Sedita (1992).
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Tableau 10  Effets des différents procédés de traitement des boues sur Ila

destruction des pathogénes et la stabilisation des boues

Traitements Réduction des Pouvoir de Controle des odeurs
pathogénes putréfaction
Digestion anaérobie moyen faible bon
Digestion aérobie moyen faible bon
Chlorination bon moyen bon
Traitement a la chaux bon moyen bon
Pasteurisation excellent fort faible
Radiation ionique excellent fort moyen
Traitement a la chaleur excellent fort faible
Compostage bon faible bon
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CHAPITRE 2

DIGESTION AEROBIE
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2. DIGESTION AEROBIE

La composition des boues et la présence de divers micro-organismes favorisent les
transformations biochimiques au sein de celles-ci, suivant des processus tres variables selon
la proportion de matiére organique, la nature de la microflore et les conditions extérieures.

Une fois disposées dans I’environnement, les boues sont susceptibles de générer des odeurs
désagréables et ce, d’autant plus rapidement que la fraction volatile est prédominante. Pour
s’affranchir de cet inconvénient, il est nécessaire d’avoir recours a des techniques
particuliéres appelées traitements de stabilisation. La stabilisation des boues qui, peut étre
aérobie ou anaérobie, a pour but de réduire les matiéres organiques des boues a une valeur
critique correspondant 4 un seuil en de¢a duquel les boues ne causeront pas ou peu de
nuisances. Le présent chapitre est consacré a la stabilisation ou digestion aérobie des

boues.
2.1 Principe de la stabilisation aérobie

La digestion aérobie de boues est une fermentation généralement continue, sans recyclage
de la biomasse. La matiére biodégradable est constituée, soit de la DBO particulaire
absorbée ou simplement piégée dans le floc, soit des réserves stockées dans les cellules, soit
des constituants cellulaires pouvant servir de substrats secondaires aprés autolyse (Roques,
1979). Les micro-organismes consomment leur propre protoplasme pour obtenir I'énergie
pour la maintenance de leurs cellules. L'utilisation de leur réserve pour leur fonction vitale
est appelée respiration endogeéne, elle correspond a l'activité catabolique du métabolisme
microbien. Le résultat est la décomposition de la portion carbonée des boues en CO, et en
H;0 et la partie azotée en NH," et NO5”.

En d'autres termes, la stabilisation aérobie a pour objectif premier de réduire la fraction
organique volatile de la biomasse représentée par le paramétre MVES (matiére volatile en
suspension) par oxydation en présence d'oxygéne pur ou d'air. Elle emploie le métabolisme

endogeéne des micro-organismes présents dans le milieu.
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La stabilisation aérobie des boues est particulierement facilitée quand la pollution carbonée
est sous forme soluble et facilement assimilable (sucres, acides organiques a faible poids
moléculaire). En supposant comme constituant moyen des boues la formule CsH;NO,, la

premiére étape de la minéralisation de la matiére organique est la suivante :
CsH/NO, + 5 O, = 5 CO, + NH; + 2 H,O + énergie (1)

Le temps de rétention des boues relativement élevé (15 a 20 jours) est suffisant pour
permettre le développement de bactéries chimiolithotrophes nitrifiantes qui convertissent
l'azote inorganique en nitrate. Cette nitrification sera évoquée plus loin. L'équation

simplifiée de la stabilisation aérobie des boues est alors :
CsH/NO, + 7.5 0, = 5 CO, + NO; + 3 H' + 2 H,O + énergie )

On remarque que le processus est exothermique d'une part et d'autre part conduit a une
acidification du milieu due a la nitrification. La chaleur produite est utilisée pour maintenir
le processus dans une plage de température méso ou thermophile, et pour désinfecter les
boues. La production de H' cause une baisse du pH dans le réacteur ou se déroule la
digestion, et peut affecter l'efficacité du traitement en particulier si la capacité tampon est
faible (Desjardins et al, 1992a).

Au total, ’oxydation compléte de la matiére organique des boues requiert 160 g d’oxygene
pour oxyder 113 g de matiére organique et 64 g d’oxygéne pour oxyder 17 g de NHa.
Dans ces conditions, la stabilisation compléte de 1 g de MVES demande I'utilisation de 2 g
d’oxygene (Bechac ef al., 1984). Toutefois, I'oxydation totale de la matiére organique
n’est pas effective au cours de la stabilisation aérobie, celle qui subsiste dans la digestion
aérobie est en grande partie sous forme de déchets d'enveloppes bactériennes, riches en
polysaccharides et difficilement biodégradables (Roques, 1979).

La stabilisation aérobie s'effectue dans des bassins aérés par des diffuseurs submergés ou
des aérateurs mécaniques de surface (Edeline, 1981). Ce procédé est habituellement opéré
a température ambiante.
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Cette technique est envisageable dans des stations de traitement de moyenne importance
(capacités inférieures a 38 000 m’/j) qui n’utilisent pas comme principe de traitement

biologique I’aération prolongée (Bechac ef al., 1984).

La minéralisation des boues primaires et secondaires conduit a une minéralisation du milieu
liquide pauvre en substrat organique, ainsi qu’a une importante oxydation de la matiére

cellulaire.
2.2 Variantes de la stabilisation aérobie

La digestion aérobie est applicable pour les boues biologiques, ou pour un mélange de
boues primaires et secondaires (appelé boues mixtes). Pour les boues fraiches, la biomasse
se nourrit du substrat exogéne contenu dans les boues primaires aprés quoi la phase

endogéne commence.

Les coiits élevés associés a l'aération et le désir d'améliorer l'efficacité de la digestion
aérobie en termes de réduction de MVES et de pathogénes ont favorisé le développement
de variantes plus avantageuses de ce procédé, comme la digestion autothermique

thermophile, la digestion mixte et la digestion anoxie-aérobie.
2.2.1 Procédé de digestion conventionnelle

Dans sa forme conventionnelle, la digestion aérobie est similaire au procédé de boues
activées, a I’exception du temps de séjour des boues qui est nettement plus long. Le
procédé conventionnel s’opére a température ambiante, soit habituellement, a des
températures de boues comprises entre 8 et 22 °C. La stabilisation aérobie s'effectue dans
des bassins aérés par des diffuseurs submergés ou des aérateurs mécaniques de surface. La
digestion aérobie conventionnelle présente plusieurs avantages sur la digestion anaérobie

classique (Desjardins et Lessard, 1992a) :

e L’opération des digesteurs aérobies est plus simple que celle des
digesteurs anaérobies, de méme, moins de problémes d’instabilité sont

constatés ;
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Il faut toutefois considérer que la digestion aérobie classique présente quelques

De plus, une plus grande partie de la valeur fertilisante des boues est
conservée lors du traitement par voie aérobie en comparaison au

traitement anaérobie ;

La digestion aérobie requiert une moins grande concentration de boues
pour opérer, ceci permettant d’éviter la nécessit¢ d’une étape

d’épaississement ;

Finalement, les coiits en capitaux pour la construction des digesteurs

aérobies sont moins élevés que pour les digesteurs anaérobies.

désavantages par rapport 4 la digestion anaérobie :

IIs existent plusieurs documents de synthése faisant état de ’opération et du contrdle du
procédé de digestion aérobie conventionnel (Degrémont, 1989, Desjardins et Lessard,

Les coiits d’opération des digesteurs aérobies sont forts élevés, en
raison de la grande demande énergétique occasionnée par I’aération des

bassins ;

Aucune récupération énergétique ne résulte du procédé de digestion
aérobie, alors que le méthane produit lors de la digestion anaérobie est

utilisé, permettant ainsi de diminuer les cofits d’opération ;

La performance de la digestion aérobie est trés dépendante de la

température, donc des conditions climatiques.

1992a; Rich, 1987; U.S. EPA, 1979).

2.2.2 Procédé de digestion thermophile autothermique

La température affectant appréciablement la cinétique de digestion des boues, des temps de
rétention trés longs deviennent nécessaires pour stabiliser complétement les boues en saison

hivernale. Par exemple, un temps de rétention de 60 jours est requis pour la digestion
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suffisante des boues a 10 °C, et de 80 jours a 5 °C (Koers et Mavinic, 1977). L’isolation
thermique des digesteurs peut permettre de contrer cet inconvénient en rendant la
température des boues indépendante de celle du milieu environnant. Cette isolation peut
aussi permettre de conserver la chaleur produite par les réactions d’oxydation de la matiére
organique et ainsi, augmenter la température des boues jusqu’aux températures
thermophiles (45 a 65 °C) (Jewell et Kabrick, 1980; Kambhu et Andrews, 1969; Matsch et
Drnevich, 1977).

La digestion des boues dans ces conditions thermophiles de température s’effectue de fagon
plus rapide que dans les conditions mésophiles, ce qui résulte en une réduction significative
du temps de séjour des boues dans les digesteurs. La faisabilité des procédés thermophiles
sans source exogéne de chaleur a été démontrée lors de diverses études (Kambhu et
Andrews, 1969; Popel et Ohnmacht, 1972; Smith et al., 1975; Surucu ef al., 1976). Les
avantages de la digestion aérobie autothermique sur la digestion aérobie mésophiles

peuvent se résumer ainsi :

¢ La hausse des cinétiques de digestion permet de diminuer le temps de
digestion des boues (<7 jours) (Gould et Dmevich, 1978; Grulois et
al, 1991; Jewell et Kabrick, 1980; Kelly ez al, 1993; Matsch et
Drnevich, 1977, Tyagi et al., 1990; Wolinski, 1985) ;

e Les températures élevées entrainent une destruction trés performante
des micro-organismes pathogénes (Martin ef al, 1990; Matsch et
Dmevich, 1977; Surucu et al., 1976) ;

¢ La nitrification n’a habituellement pas lieu en conditions thermophiles,
permettant ainsi de diminuer la demande en oxygéne du systéme
(Surucu et al., 1976) ;

¢ Les micro-organismes thermophiles nécessitent une énergie de
maintenance accrue, ce qui résulte en une production réduite de

biomasse (Sonnleitner et Fiechter, 1983; Surucu et al., 1976).
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11 faut cependant prendre note que le procédé de digestion a€robie autothermique nécessite
une teneur en solides initiales plus élevée que la digestion aérobie mésophile, et ce, afin

d’atteindre les températures thermophiles.

L’opération des digesteurs thermophiles (ATAD) peut se faire avec des systémes d’aération
a Poxygeéne pur (Gould et Dmevich, 1978; Matsch et Dmevich, 1977, Smith et al., 1975),
ou encore avec ’aération conventionnelle (Jewell et Kabrick, 1980; Kelly, 1991; Wolinski,
1985). La technologie de digestion aérobie thermophile autothermique (ATAD) est fort
populaire en Allemagne. Deeny et al. (1991) ont présenté une étude détaillée décrivant les

conditions opératoires et I’économique de plus de 35 systémes ATAD en fonction dans ce

pays.
2.2.3 Procédé de digestion mixte

Au cours des dernicres années, de nouvelles approches de digestion biologique des boues
ont été développées. Par exemple, la digestion aérobie autothermique peut étre associée

avec une étape de digestion anaérobie mésophile pour former un procédé mixte.

Deux variantes de ce type de combinaison de procédés de digestion ont été utilisées, soit la
pré-digestion aérobie thermophile suivie de la digestion anaérobie mésophile, et la digestion
ana€robie mésophile suivie de la digestion aérobie thermophile (Desjardins et Lessard,
1992a).

Dans le premier cas, les boues sont pré-digérées (temps de séjour d’environ 1 jour) dans un
digesteur thermophile autothermique, puis elles sont acheminées dans un réacteur anaérobie
mésophile, ou la digestion peut alors étre complétée dans une période de traitement
s’étalant entre 8 et 10 jours (Appleton et Venosa, 1986). L’implantation de ce procédé est
suggérée dans les stations d’épuration dont la capacité des digesteurs anaérobies est
excédée (Fuggle et Spensley, 1985; Loll, 1989).

Il faut noter que la chaleur des boues produite lors de 1’étape thermophile est transférée
dans le digesteur anaérobie, ce qui permet de maintenir celui-ci dans les conditions de

températures optimales, sans apport exogéne de chaleur.
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Le méthane produit lors de la digestion anaérobie est donc pleinement utilisable pour
d’autres fins énergétiques dans la station d’épuration (Appleton et Venosa, 1986; Fuggle et
Spensely, 1985; Loll, 1989). Ce procédé permet d’obtenir une désinfection tres
performante des boues et favorise I’équilibre des conditions opératoires dans le digesteur

anaérobie (Appleton et Venosa, 1986; Fuggle et Spensely, 1985).

L’autre variante possible de la digestion mixte consiste a réaliser le procédé de digestion
anaérobie en amont d’une étape de digestion aérobie autothermique. Dans ce cas,
I’opération de la digestion anaérobie est sous sa forme conventionnelle (temps de séjour de
15 a 30 jours), toutefois, une plus grande réduction de la matiére organique est atteinte, de
méme qu’une meilleure désinfection des boues. L’ajout d’un échangeur de chaleur
associant les boues digérées dans le digesteur thermophile et les boues affluentes du

digesteur anaérobie permet de récupérer une partie de la chaleur produite.
2.2.4 Procédé de digestion aérobie-anoxie

Les cofits énergétiques importants inhérents a 1’aération des digesteurs aérobies ont orienté
la recherche de procédé de digestion a aération intermittente. Le principe de base associé a
cette approche est [utilisation, par les micro-organismes a métabolisme respiratoire, du
nitrate comme accepteur final d’électrons, lorsque la disponibilité de I’oxygéne est limitée,
donc en conditions anoxiques (Desjardins et Lessard, 1992a).

Le procédé de digestion anoxie-aérobie consiste a traiter les boues par une alternance de
conditions d’aération et de non-aération. Lors de la phase aérobie, les activités biologiques
de minéralisation de la matiére organique causent une oxydation de I’azote ammoniacal en
nitrate, lequel devient disponible pour la respiration lorsque 1’aération est arrétée (phase
anoxie). Les diverses études portant sur ce procédé témoignent d’une stabilisation des
boues équivalente au procédé conventionnel de digestion aérobie (Jenkins et Mavinic,
1989a; Matsuda et al., 1988; Peddie et Mavinic, 1990; Warner ef al., 1986). De plus, cette
nouvelle variante technologique présente des avantages intéressants par rapport a la
digestion aérobie de base (Desjardins et Lessard, 1992a):

41




* Les colits énergétiques associ€s a I’aération sont nettement moindres

(Jusqu’a 42 % de moins) (Jenkins et Mavinic, 1989a) ;

e L’alcalinité produite en conditions anoxies favorise le maintien du pH

pres de la neutralité (Peddie et Mavinic, 1990) ;

e A la suite de la dénitrification, un enlévement appréciable (entre 20 et
32 %) de I’azote total est constaté dans les boues (Hao et Kim, 1990,
Jenkins et Mavinic, 1989a; Matsuda et al., 1988).

La dénitrification prévalant dans les boues lors du procédé de digestion anoxie-aérobie
permet d’obtenir un effluent de meilleure qualité que pour le procédé conventionnel
(Hashimoto et al., 1982; Jenkins et Mavinic, 1989b; Peddie et Mavinic, 1990). Toutefois,
les travaux de Kim et Hao (1990) ont révélé que la déshydratabilité des boues digérées par

cette nouvelle technique est relativement faible.

L’implantation du procédé de digestion anoxie-aérobie dans une station se fait aisément, en
incorporant des périodes d’arrét d’aération dans les digesteurs (Dold et al., 1985; Matsuda
et al., 1988; Warmer ef al., 1986). Une autre possibilité est d’effectuer une pré-digestion
dans un bassin anoxie séparé (non-aéré), suivie d’une digestion dans un bassin aéré (Hao et
Kim, 1990; Hashimoto ef al., 1982). La recirculation d’une partie de I'effluent du bassin

aéré vers le bassin anoxie est requise pour satisfaire aux besoins en nitrate de la respiration.
2.3 Paramétres de contrile

Plusieurs facteurs controlent la stabilisation aérobie des boues. En effet, certains auteurs en
dénombrent une dizaine, ce qui traduit la complexité du phénomeéne biologique
(Eckenfelder, 1982). De plus, il faut noter que ces différents facteurs ont des interactions
synergiques et/ou antagonistes. Toutefois, de maniére simplifiée, le taux de minéralisation
des boues dépend principalement du temps de séjour, de la température ainsi que de I'dge

des boues introduites.
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2.3.1 Temps de séjour

Le temps de séjour est trés dépendant de la température, de la nature des boues et de l'age
de celles-ci. Il faut habituellement 10 a 15 jours pour stabiliser convenablement des boues

secondaires a 20 °C, tandis que 15 a 20 jours sont nécessaires pour des boues primaires.

Il va sans dire que des boues contenant une faible biomasse active nécessitera un temps de
traitement plus élevé. La digestion aérobie des boues, dans lintervalle de température
mésophile, requiert des temps plus longs (10 a 20 jours) que lors de la digestion

thermophile (< 5 jours).

Malgré ce temps de séjour élevé, la présence de boues non-stabilisées est régulicrement
constatée dans I’effluent des digesteurs a une seule étape. Pour ce faire, l'utilisation de
stabilisateurs a plusieurs étapes (habituellement deux étapes) permet normalement

d'atteindre un taux de stabilisation plus élevé et plus homogeéne.
2.3.2 Température

Tel que discuté précédemment, la température détermine le temps de séjour et le niveau de
désinfection des boues. Dans le cas du procédé conventionnel, il est bien connu que le taux
de dégradation des boues augmente avec la température jusqu'aux environs de 35 °C, aprés
quoi, le changement dans les populations bactériennes provoque une baisse d'activité

jusqu'a I'adaptation aux températures thermophiles.

La température affecte les phénoménes biologiques a deux niveaux selon Eikum ef al.
(1974). Dans un premier temps, elle influence les réactions enzymatiques qui sont
responsables de la réduction des MVES, puis la diffusion des substrats dans les bactéries.

233 Age des boues

Pour les boues provenant d'un procédé biologique, il est logique de penser que plus le
temps de rétention des solides de ce procédé est long, plus leur fraction non biodégradable
devient importante. En fait, la proportion de débris cellulaires, en particulier d’enveloppes

bactériennes plus ou moins riches en polysaccharides augmente quand 1’age des boues
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augmente. En ce qui concerne ['effet de I'dge des boues sur la constante de vitesse de
dégradation, Goodman et Englande (1974) proposent que cette constante diminue avec

l'age des boues.

Le pH des boues, I’aération (oxygeéne dissout), les nutriments, la concentration de solides,
ainsi que la nature des boues sont au nombre des facteurs trés souvent cités dans la

littérature qui contrdlent la minéralisation des boues.
2.4 Cinétique de la digestion aérobie

En mode cuvée, la cinétique d’élimination des matiéres organique dégradables suit une loi

d’ordre un (Eckenfelder, 1982; Matsh ez al., 1977) :
dX/dt =Kq x X 3)
ou
K, = constante cinétique de dégradation en jour ™ ;
X = concentration des MVES.

Les facteurs agissant positivement ou négativement sur la digestion aérobie auront le méme
effet sur la constante cinétique « Kg». La température, le pH, I’dge des boues, la
concentration initiale des MES ou MVES et le type de boues affectent de fagon
significative la constante K.

2.4.1 Influence de la température

La température affecte la constante cinétique K4 suivant la loi d’Arrhenuis (Matsh ef al,
1977, Randall et al., 1975; Rajagopal et al., 1989) :

Ka(t) =K4(20)x 6 4)
ou

K, (t) = constante cinétique a une température t ;
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K4 (20) = constante cinétique a une température 20 °C ;
0 = constante comprise entre 1,02 et 1,07.

L’expression mathématique (4) est valable en régime mésophile et thermophile (Randall e/
al, 1975, Matsh et al,, 1977). La Figure 1 rassemble les résultats obtenus en régime
mésophile et thermophile par Match et al. (1977) (extrait du livre de Eckenfelder, 1982).

Dans I’intervalle de température mésophile la constante K4 augmente avec la température
(Devendra et al., 1986, Kim et al., 1990; Rajagopal ef al., 1989). La valeur maximale
observée est 0,477 j* & 35°C (pour un temps de demi-réaction de 1,55 jours). Cette
constante décroit avec I’accroissement de la température entre 35 et 40 °C et reste stable
jusqu’a 60 °C (Devendra et al., 1986).
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Figure 1 Influence de la température sur la constante cinétique Ky (extrait de

Eckenfelder, 1982)
2.4.2 Effet du pH

L’effet du pH sur la cinétique de la digestion des boues est en liaison avec son impact sur la
biomasse vivante dans le milieu. Les travaux de Devendra et al. (1986) ont montré qu’a
pH contant, dans P'intervalle de pH 4,5 et 10,4, la constante cinétique varie de 0,084 a 0,20
j’* avec un maximum au voisinage de pH 8. Rajagopal ef al. (1989) concluent & des valeurs
de K, supérieures 4 0,2 j”' pour les pH 2 6,5. Le Tableau 11 donne quelques valeurs de K4

en fonction du pH pour des conditions mésophiles.
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Tableau 11  Valeurs de K, en fonction de divers pH

pH Solides initiaux Ky Auteurs
@/L) Gh
26,5 SV:4748 0,484 Rajagopal et al. (1989)
>6,5 SV:28-29 0,731 Rajagopal et al. (1989)
Variable SV:4,7438 0,234 Rajagopal et al. (1989)
Variable SvV:2829 0,343 Rajagopal et al. (1989)
45<pH<104 MES: 12 0,08420.20 Devendra et al. (1986)

2.4.3 Effet de age des boues

La constante cinétique K4 diminue lorsque 1’dge des boues augmente (Rajagopal, 1989).
Cela semble normal puisque plusieurs auteurs s’accordent a dire que la difficulté de
stabilisation augmente lorsque les boues sont dgées. Les boues dgées ont généralement une
forte teneur en matiére organique difficilement biodégradable.

2.4.4 Effet de la concentration initiale en solides

L’effet de la concentration initiale en solides a été largement étudié sur la stabilisation
aérobie des boues. La constante de dégradation de ces demiéres décroit lorsque la teneur
en solides augmente. Cet effet serait attribuable au faible transfert d’oxygene lorsque les

concentrations en solides des boues sont élevées (Ganczarczyk ef al., 1980).
2.4.5 Effet de la nature des boues

La performance de la digestion aérobie des boues varie selon la nature de celles-ci. La
teneur en matiére organique des boues est un parameétre important car il conditionne, pour

une température donnée, le temps de séjour pour assurer une bonne stabilisation.
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Plus le rapport MVES/MES est important donc plus la fraction organique est grande, plus

le temps de séjour sera élevé pour atteindre une stabilisation adéquate.

En supposant que les boues ont le méme 4ge, la cinétique de stabilisation des boues
primaires est inférieure a celles des boues mixtes, elle-méme inférieure a la digestion des
boues secondaires (Tableau 12). Ce phénoméne est confirmé par les travaux de Rajagopal
et al. (1989). Ces chercheurs ont constaté que la constante Ky des boues primaires est
inférieure a celle des boues mixtes, qui est aussi plus petite que la constante K4 des boues

secondaires.

Il existe beaucoup des travaux sur la cinétique de la digestion aérobie des boues
municipales. La constante K4 mesurée est différente d’une étude a l’autre, mais reste
toujours inférieure a 0,5. Cependant, tous les auteurs s’accordent a dire que le coefficient
K4 d’élimination du substrat exprimé par les MVES, dépend de la structure des boues, des
conditions environnementales et varie avec la température suivant la loi empirique

d’Arrhenuis.

En fait, dans la pratique la gestion d’une stabilisation n’est jamais conduite suivant le
principe d’un traitement en mode cuvée mais se rapproche d’une alimentation et d’un
soutirage en continu des boues fraiches et traitées. Dans ce cas, la loi du rendement
d’élimination des MVES est représentée par un modéele homographique résultant de
Iintégration des lois de dilution et d’élimination du substrat en mode cuvée.

Selon Bechac et al. (1984), la formule suivante est alors obtenue :
Xe/Xo=1/1+KsxT) &)
ou
X ¢ = concentration de boues fraiches ;
X o = concentration dans le réacteur ;

K4 = constante d’élimination des solides ;
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T = temps de séjour dans le réacteur.

Tableau 12  Constante cinétique K, de la digestion aérobie de divers types de

boues
Types Température Kq Auteurs
de boues cO G
Boues 20 0,048 Kim et al. (1990)
secondaires mésophile 0,33 Bishop et al. (1978)
mésophile 0,12 Reece et al. (1979)
mésophile 0,084 -0,2 Devendra et al. (1988)
mésophile 0,016 - 0,426 Rajagopal et al. (1989)
Boues 7 0,0228 Eikum et al. (1974)
primaires 12 0,0324 Eikum et al. (1974)
18 0,0668 Eikum et al. (1974)
25 0,1086 Eikum et al. (1974)
mésophile 0,028 - 0,056 Rajagopal et al. (1989)
Boues mixtes mésophile 0,089 -0,151 Rajagopal et al. (1989)

2.5 Performance de la digestion aérobie

La performance de la digestion aérobie dépend de plusieurs facteurs, mais aussi de
I’exploitation des installations. Il faut pour ce faire controler le maximum de ces paramétres
pour obtenir une stabilisation satisfaisante. La performance de la digestion aérobie est dans
bien de cas exprimée en terme de réduction des matiéres volatiles en suspension (MVES),
mais également en termes de minéralisation des éléments nutritifs et de destruction des

germes pathogénes.
2.5.1 Réduction de la biomasse
L'objectif premier de la digestion aérobie est de réduire la matiére organique biodégradable

représentée par les MVES. Son efficacité dépend de plusieurs facteurs tels que la
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température, le type de boues, le mode d'alimentation du bioréacteur et la présence ou non
de controle du pH du milieu. L'efficacité exprimée en termes de réduction de la biomasse
peut varier de 10 a 40 %. Le temps de rétention généralement appliqué en digestion

aérobie est d’environ 10 a 15 jours.

1 est difficile de pouvoir fixer a priori le niveau d’enlévement des MVES a enlever pour
obtenir une stabilisation correcte et ce, en raison de I’extréme variabilité de la composition
des boues. Des réductions de MVES de I’ordre de 50 % sont généralement considérées
comme satisfaisantes. Le critére de stabilisation des boues a été fixé a 37 % d’enlévement
des MVES par le US. EPA (1979). Brouzes (1971) a proposé de considérer comme
stabilisées des boues dont la masse varie de moins de 10 % aprés cinq jours de stabilisation

aérobie a 20 °C.
2.5.2 Azote

L'azote est un des constituants essentiels de la matiére vivante puisque présent dans les
acides aminés, il sert a I'édification de toutes protéines. L'élimination de I'azote implique a
la fois la nitrification et la dénitrification. Elle est étroitement liée au degré de nitrification
atteint. Au cours de la digestion aérobie des boues, les transformations intéressantes de
l'azote sont: I'ammonification et la nitrification, la dénitrification se déroulant en condition
anaérobie. L'ammonification conduit & la libération de I'ammoniac (équation 1). Elle

s'accompagne d'une augmentation de l'alcalinité du milieu.

La nitrification est relative a l'oxydation de I'ammoniac en nitrate par l'intermédiaire des
bactéries nitrifiantes. Elle intervient aprés la dégradation compléte des matiéres carbonées
(Martin, 1979). Elle s'opére en deux phases : la nitritation et la nitratation. Les nitrites
généralement observables constituent un intermédiaire non-stable. L'équation globale de la

nitrification s'écrit:
NH4+ +20,+H;O0=>NO; +2 H30+ (6)

La nitritation et la nitratation sont l'oeuvre respective des Nitrosomonas et Nitrobacter.

Ces deux genres bactériens utilisent le CO, et lion bicarbonate comme source de carbone,
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et I'énergie libérée par I’oxydation des composés azotés pour satisfaire les besoins de leur

croissance.

La nitrification consomme de l'oxygéne mais produit peu de boues: 0,17 mg de bactéries
nitrifiantes/mg d'azote ammoniacal (Martin, 1979). Elle s'accompagne d'une diminution
sensible du pH et du TAC (titre alcalimétrique) qui peuvent affecter la performance de la
digestion. Cela explique le fait que l'on est souvent recours a un contréle du pH du milieu

par addition de chaux ou de diverses autres bases.

Tous les facteurs susceptibles de nuire au développement des bactéries nitrifiantes peuvent
inhiber la nitrification. Parmi les facteurs physico-chimiques trois se distinguent par

l'importance de leur effet :

e La température : la vitesse de nitrification est trés ralentie en-dessous de
10°C et voire méme inexistante au cours de la digestion aérobie

thermophile ;

e Le pH: les bactéries nitrifiantes sont inhibées & des pH inférieurs a 4,5

et leur croissance diminue avec I’acidification des boues ;

e L'oxygéne dissous: la teneur en oxygéne critique pour la phase de
nitrification est de l'ordre de 0,7 2 0,8 mg/L.

Un certain nombre de substances sont des inhibiteurs de la nitrification. Martin (1979)
indique que de fortes concentrations en ion nitrite ou en ammoniaque inhibent la
nitrification. Pour les composés organiques, il semble que les composés organiques soufrés
sont trés toxiques pour les bactéries nitrifiantes, et dans une moindre mesure, les composés

phénolés.

La nitrification ne change pas notablement la quantité d'azote rejetée, mais elle présente un
grand intérét en raison de la moindre toxicité de la forme nitrique par rapport aux formes
ammoniacales et nitreuses. Lors de la digestion aérobie mésophile des boues,

I'ammoniaque et le nitrate sont les produits azotés solubles les plus dominants.
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Les bactéries nitrifiantes ont une faible vitesse de croissance, par conséquent les rendements

de la nitrification sont faibles et ils sont trés sensibles aux conditions environnementales.

2.5.3 Phosphore

Plusieurs auteurs ont étudié le devenir du phosphore durant la stabilisation aérobie. Ils
signalent des possibilités de relarguage du phosphore durant la digestion aérobie. Pour des
boues activées trés riches en phosphore (7 % de poids sec), Wells (1970) constate un
relargage dans le surnageant faisant passer la concentration en orthophosphates de 1 a 50
mg/L. Par contre, pour des concentrations normales (1 a 2% de phosphore), Ingeris
(1965) ne constatent aucune modification de la- concentration en phosphore dans le
surnageant. Il ressort de la littérature que le phosphore est libéré (ou relargu€) au cours de
la respiration endogéne dans le surnageant. Le phosphore devient alors disponible pour les

autres cellules.
2.5.4 Destruction des micro-organismes pathogénes

Les boues surtout celles provenant du traitement des eaux usées domestiques contiennent
un nombre trés élevé de germes banaux, mais ces derniéres sont concentrées de micro-
organismes d’origine fécale donc a priori dangereux pour I’homme et pour les animaux. La
manipulation des boues et la consommation sans cuisson des cultures sur boues urbaines

(légumes et fruits) sont des facteurs de transmission de maladies virales et bactériennes.

Les traitements aérobies des boues ont une efficacité variable sur I’élimination des micro-
organismes. La littérature rapporte des abattements des germes témoins de contamination
fécale compris entre 1 et 5 unités logarithmiques (Surampalli ef al., 1993). Le taux de
réduction des indicateurs de pollution fécale et de pathogénes sont différents. Avec la
digestion seule, le pourcentage de destruction des coliformes est élevé puisqu’il se situe
entre 90 et 99 %. Les Salmonella lorsqu’elles sont présentes n’en sont pas pour autant
éliminées; elles persistent trois fois sur quatre (Leclerc, 1971). Généralement, les taux
d’élimination  suivent I’ordre suivant: coliformes fécaux > streptocoques fécaux >

Salmonella (Surampalli et al., 1993).
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La cinétique de I’élimination des pathogénes est fonction d’une combinaison de la
température qui prévaut dans le réacteur et du temps de séjour des boues. Les fortes
réductions sont enregistrées lorsque la digestion est opérée dans I'intervalle de température
thermophile. En condition mésophile, il faut 60 jours a 15 °C, 40 jours a 20 °C pour obtenir
un niveau de désinfection satisfaisant contre moins de 20 jours entre 55 et 60 °C. De ce
fait, la digestion aérobie autothermique thermophile est intéressante car celle-ci opére a

60 °C.

Selon Benefield ef al. (1983) la vitesse de réduction de germes indicateurs a tendance a
augmenter lorsque la température croit. Ils constatent par ailleurs que les concentrations de
coliformes fécaux et de streptocoques fécaux diminuent avec le temps. Leur étude indique
que la réduction des coliformes fécaux est d’une unit¢ logarithmique aprés 15 jours a 20 °C,

ou au bout de 8 jours a 30 °C.

De fagon générale, les traitements d’épuration biologique sont peu efficaces en ce qui
concerne la destruction de micro-organismes potentiellement dangereux pour ’humain. La
plupart des traitements que subissent les boues provoquent simplement une chute des
populations pathogenes mais trés rarement leur disparition compléte (Juste, 1979). Afin de
promouvoir une utilisation non restrictive des boues on envisage souvent leur désinfection.

Celle-ci peut étre assurée par divers procédés malheureusement coliteux (Alexandre, 1979).

Le procédé thermique qui consiste 4 la pasteurisation thermique pendant une durée d’au
moins 30 minutes & une température de 60 a4 70°C. Ce procédé est coiiteux car
consommateur d’énergie. D’autre part, s’il est efficace vis a vis la plupart des
entérobactéries et des virus, il ne détruit pas les germes sporulés ni les oeufs de parasites.
En outre, le compostage des boues avec d’autres matiéres organiques serait beaucoup plus
efficace puisqu’il permet sur de longues périodes d’atteindre des températures de 60 a
80 °C.

Le chaulage des boues est relativement efficace dans I’élimination des pathogénes dans les
boues. Seuls les oeufs de parasites sont, dans certaines conditions, susceptibles de
conserver leur pouvoir végétatif Cette pratique est cependant peu compatible avec

P'utilisation agricole des boues, en plus de hausser la quantité de boues produites suite a
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’addition de chaux.

L’irradiation est un procédé onéreux qui présente I’avantage de ne pas modifier les
propriétés agronomiques des boues et d’étre efficace vis a vis de la totalité des micro-

organismes considérés, pour autant que la dose appliquée soit suffisante.
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CHAPITRE 3

HYDROLYSE DES BOUES
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3. HYDROLYSE DES BOUES

La digestion aérobie conventionnelle produit des boues relativement bien stabilisées. Au
cours de ce processus, I’hydrolyse enzymatique des macromolécules organiques par les
bactéries est trés lente. Afin d’accélérer cette stabilisation plusieurs travaux ont été réalisés
en procédant a une hydrolyse physico-chimique des boues. La sonication, I’acidification, le
traitement thermique, 1’acidification avec un traitement thermique sont les moyens souvent
utilisés a cet effet. Trés peu de ces travaux ont été suivis d’une digestion de boues pré-
traitées. La plupart des auteurs suggérent une réinjection des liqueurs en téte du bassin

d’aération de la station de traitement des eaux usées ou les boues ont été produites.

L’hydrolyse est un clivage des composés organiques s’accompagnant d’une hydratation des

molécules :
AB +H,0 = AH + BOH ™)
AB = substrat organique ;
AH et BOH sont les produits de I’hydrolyse.
L’hydrolyse peut ainsi conduire & la formation de sucres simples et d’acides aminés.
3.1 Sonication

Elle consiste & exposer les cellules bactériennes & des ondes sonores de haute fréquence
(ultrasons). Les ultrasons détruisent les cellules par la formation de zones localisées de

faible pression a I'intérieur ou prés de la cellule (Stainer et al., 1966).

La sonication est un procédé physique employé pour briser la membrane cytoplasmique des
cellules au moyen d'ultrasons. Son emploi vise a libérer les substances contenues dans le

cytoplasme pour qu'elles servent de source de carbone pour d'autres micro-organismes.
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Il existe trés peu de travaux sur I'utilisation de la sonication dans le traitement des boues.
Les travaux de Gaudy ef al. (1971) dans ce domaine avaient pour but de mesure le
métabolisme des éléments solubles des boues aprés sonication de celles-ci. Apres
sonication, ils ont constaté que I’hydrolyse de la DCO est variable. Dépendamment des
conditions d’opération, le pourcentage de solubilisation de la DCO des cellules atteint
75 %. Quelques études ont déterminé les proportions de protéines et de carbohydrates
dans la liqueur de boues traitées aux ultrasons. Ces recherches ont montré que 5 a 15 % de
la DCO provient des carbohydrates, alors que les protéines représentent 40 a 65 % de la
DCO totale. Singh ef al. (1974) aprés cinq heures de sonication de boues secondaires ont
obtenu un rendement de 0.3 g de DCO soluble par gramme de MVES initiales.

Le pourcentage de cellules brisées suite 4 la sonication semble étre trés variable, 10 a 90 %
selon Hancock ef al. (1988). Les produits solubles de la sonication des boues sont
facilement biodégradables. La dégradation de la DCO par un inoculum atteint 50 % apres
15 minutes de digestion aérobie (Gaudy ez al., 1971).

3.2 Acidification des boues

Cette section regroupe quelques travaux réalisés sur la digestion aérobie des boues opérée a
pH controlé ou non (tout en restant inférieur 3 pH 7) en comparaison avec le procédé
conventionnel de stabilisation aérobie. Dans les travaux ou le pH est controlé, ’acide
sulfurique dilué sert a I’ajustement du pH lors de la phase d’ammonification conduisant & la
hausse du pH. La chaux hydratée, I'ydroxyde de potassium ou du bicarbonate de sodium
sont employés pour compenser la diminution du pH dans les digesteurs, laquelle survient
suite 4 la phase de nitrification des boues.

Moore (1970) a étudié l'effet direct du pH sur la digestion aérobie des boues secondaires.

Pour ce faire, il a testé la digestion en conditions mésophiles a différents pH (3,5; 5; 7, 9) en
comparaison avec une stabilisation conventionnelle. 11 a utilisé deux réacteurs aérés durant
23 jours a 20 °C. Les résultats de sa recherche montre que le gain d’efficacité en termes de
réduction des solides est relativement imperceptible, mais reste tout de méme supérieur aux

performances du procédé conventionnel.
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Anderson et al. (1987, 1984) ont étudié I’effet du pH sur la stabilisation aérobie de boues
excédentaires activées. Des boues d’origines excédentaires provenant de deux sources ont
été stabilisées par voie aérobie a différentes températures et pH. Les boues ont été
soumises a une digestion mésophile en mode semi-continue. Le Tableau 13 résume les

conditions expérimentales employées lors de leurs travaux.

Tableau 13  Conditions expérimentales des travaux de Anderson et al. (1984)

Température pH expérimenté Témoin Temps de séjour
CO) (jours)
20 56,78 pH 15
12 6,7 non 10
5 6,7 controlé 5

La performance des digesteurs a été évaluée sur la base de la réduction totale des MVES.

Les boues en aération prolongée sont celles qui ont démontré la plus importante
amélioration au niveau de la performance du traitement et ceci, dans toutes les conditions
de controle du pH. Une amélioration de I’efficacité pouvant aller jusqu’a 80 % a été
constatée par rapport aux réacteurs aux pH non controlés. Toutefois, la performance de
digestion diminue avec la baisse de température. En effet, les températures de 12 et 5 °C
sont éloignées de 'intervalle de température correspondant a la plage de développement

optimale des bactéries.

Ces travaux ont démontré également que [utilisation de la chaux pour contrdler le pH au
cours de la digestion donne de meilleurs résultats que le bicarbonate de sodium, sans
augmenter de fagon significative la production de matiéres solides (en raison de la faible

quantité de produit chimique ajouté ) (Anderson et al., 1993).
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Meunier et al. (1996) ont étudié le phénomeéne de digestion aérobie des boues en milieu
acide (pH < 3) et exploré dans quelle mesure, ce processus pourrait étre employé dans un
nouveau procédé de stabilisation ou digestion des boues d’épuration, ou encore €tre intégré
dans les procédés conventionnels, afin de hausser les performances de stabilisation de la

biomasse.

L’étude a porté sur I’effet du pH et du type de boues sur la digestion en milieu acide. Les
boues dans chaque cas ont été initialement ajustées a différents pH (1,5, 2, 2,5, 3) avec de
I’acide sulfurique dilué 10N. Les résultats de cette étude ont montré que l'acidification
initiale des boues entraine une diminution rapide des solides dans les boues. Les
pourcentages de réduction des ST et SV mesurés aprés deux heures d'acidification
augmentent avec la baisse du pH. Ainsi, la réduction des ST dans les premiéres heures
d'incubation varie de 9,6 % (pH 3,0) 4 28,4 % (pH 1,5), alors que la diminution des SV, qui
est légérement supérieure, se situe entre 14,1 % (pH3,0) 2 39% (pH 1,5). L'agent
chimique responsable de cette réduction est l'acide sulfurique 10N. Il semble que
Thydrolyse et la minéralisation de la matiére organique sont responsables de cette

diminution importante des ST et SV.

Pour les conditions d'acidité testées sur 24 heures, les pourcentages finaux de réduction des
ST et SV sont importants a pH 2,0 (18,9 % ST et 26,5 % SV) pour des boues contenant
au départ une teneur en solides de l'ordre de 30 g/L.

Les bilans d’élimination des ST et des SV démontrent que le pH affecte peu la cinétique de
digestion chimique des boues pour I'intervalle de pH compris entre 3,0 et 5,0. Une hausse
notable de rendement d’enlévement est toutefois remarquée pour les boues acidifiées a

pH 2,0 en comparaison aux autres conditions d’acidités testées.

En ce qui concerne les divers types de boues acidifiées, une réduction moins importante de
solides a été calculée pour les boues municipales secondaires en comparaison aux boues

primaires municipales et aux boues secondaires industrielles.

La digestion des boues en milieu acide été examinée sur les boues mixtes de la station

d’épuration de Valcartier d’une part, et d’autre part, sur les mémes boues préalablement
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autoclavees.

Aprés une période d’incubation aérobie mésophile de 30 jours, réalisée dans des fioles
d'Erlenmeyer, Meunier et al. (1996) ont observé, selon le pH testé, une réduction des
solides volatils variant entre 48 et 54 % sur les boues non-stériles et entre 45 et 53 % avec
les boues stériles. Considérant ces résultats qui mettent en évidence un phénomene de
digestion partielle trés rapide des boues d'épuration a la suite d'une acidification modérée de
cette biomasse, Meunier ef al. (1994) exposent quatre scénarios différents d'intégration de

cette technologie dans les chaines de gestion des boues d'épuration.

Il faut remarquer que la présente recherche porte sur l'un des scénarios envisagés et qui
consiste a insérer le traitement acide (physico-chimique) en amont de la digestion aérobie

conventionnelle.

Lors des travaux sur le développement du procédé de biolixiviation des métaux utilisant le
soufre €lémentaire, Tyagi ef al. (1993) ont constaté que la stabilisation des boues se
poursuivait lors de I’acidification progressive des boues jusqu’a pH 2.0. En effet,
I’opération du procédé de biolixiviation et digestion simultanée des boues se déroule en
bonne partie en conditions acides suite a I’oxydation du soufre en acide sulfurique qui
produit I’acidité nécessaire a la solubilisation des métaux d’une part et d’autre part, conduit
a ’hydrolyse et a la minéralisation partielle des boues. Le pH de boues baisse de 7 4 2 au
bout d’une dizaine de jours. Les différents travaux de biolixiviation et stabilisation
mentionnent des réductions des MES et des MVES des boues lixiviées comparables a celles
obtenues dans les essais controles de digestion aérobie (Benmoussa et al., 1992, 1994;

Tyagi et al., 1993).
3.3 Acidification avec traitement thermique des boues

Une grande partie des réactions d’oxydo-réduction est catalysée par la température et/ou
par la présence d’agent chimique (acide fort, base forte, oxydants). La température et
Iacidité combiné ayant un pouvoir oxydant élevé, cette approche a fait 1’objet de plusieurs

travaux.
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Singh et Patterson (1974) en procédant a un prétraitement des boues par hydrolyse a pH |
et a 120 °C sous pression (15 psi) durant 5 heures, ont solubilisé 60 a 70 % des solides
initialement présents, les 30 a 40% restant étant sous forme de solides insolubles. Les
boues ainsi solubilisées ont été soumises a une digestion aérobie mésophile. Pour des
charges massiques variant de 0,15 a 1,05 Kg de DCO/ Kg de MVES des pourcentages de
réduction des MVES compris entre 40 et 60 % ont été obtenus aprés 4 jours. Dans les
réacteurs controles alimentés en boues non-hydrolysées, des rendements de 15 a 20 % ont
été mesurés. L’élimination de la DCO soluble dans les réacteurs alimentés en boues pré-
traitées atteindrait 85 %. Au terme de 20 jours de digestion, la qualit¢ de la liqueur est
meilleure que celle du procédé conventionnel, la concentration de l'azote total varie de 25 a

35 mg/L, avec 50 a 60 % sous forme nitrate.

Cette recherche fait suite 4 des travaux préliminaires d’hydrolyse et de solubilisation des

boues au cours desquels Singh ez al. (1974) ont essayé diverses techniques :
e La sonication pendant 1, 3, 5 heures ;

e L’acidification (pH 1,1, 2,5, 7) avec cuisson a l'autoclave a 120 °C

(pression 15 psi) durant 1, 3 et 5 heures ;

e Le traitement thermique prolongé.

L’efficacité du prétraitement est évaluée en gramme de DCO soluble par gramme de
MVES initiale (DCO soluble/MVES initiale). Les résultats montrent que les boues a
pH 1.1 ont les meilleurs rendements, soit 0,65 aprés S heures d’autoclavage. La sonication
et ’hydrolyse a pH 2,5 avec chauffage ont donné un rendement de 0,3 aprés 5 heures de
traitement. Pour les temps de chauffage élevés (supérieurs a4 16 heures), la hausse du

rendement est faible.

Gaudy ef al. (1971) proposent que la disponibilité du substrat endogéne au cours de la
phase d'autodigestion constitue le principal obstacle a la minéralisation totale des boues. Iis
ont donc proposé¢ un prétraitement identique a celui de Singh et al (1974) soit:

Iacidification & pH 1,0, avec autoclavage a4 121 °C pendant 5 heures et neutralisation a
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pH 7. En comparant la DCO de quatre différentes boues avant et aprés prétraitement, ils
ont constaté une réduction de 16 et 23 % chez deux d’entre elles; une DCO constante chez
les deux autres. Selon Gaudy et al. (1971), ce prétraitement ne brise pas les protéines
cellulaires en petites molécules d’acides aminés. En effet, la DCO soluble obtenue est

constituée de 50 a 60 % de protéines et approximativement de 8 a 15 % de carbohydrates.

Les études de Gaudy et al. révélent une amélioration de la disponibilité du substrat pour les
micro-organismes. Ce substrat provenant de la lyse microbienne est devenu facilement
assimilable par ces bactéries suite aux traitements chimiques appliqués. Is ont proposé un
scénario, qui semble-t-il pourrait améliorer la stabilisation des boues qui seront produites en
faibles quantités. Ce scénario est une amélioration du procédé a aération prolongée qui
utilise le méme fonctionnement que le procédé conventionnel de boues activées. Les boues
sont acidifiées, autoclavées a 121 °C pendant 5 heures et neutralisées avant d'étre

réintroduites dans la chambre de mélange située en téte du bassin d'aération.

Bouthelet et Dean (1970) ont étudié 'hydrolyse acide des boues activées chauffées a 140 °C
pendant une heure. IIs ont déposé des boues séchées dans une solution d'eau acidifiée par
addition de SO,. Chaque échantillon contenait 6 % de boues séches. Ces chercheurs ont
constaté que plus de 50 % des solides se dissolvaient, alors que le simple traitement
thermique solubilisait une faible partie. De plus, ils ont évalué l'effet des traitements sur les
solides en solution contenus dans les boues. Pour ce faire, ils ont comparé le traitement
thermique et celui des boues acidifiées avec des boues non pré-traitées. Le Tableau 14
montre d’ailleurs le niveau de solubilisation des solides des boues suite a ces traitements
hydrolytiques. Au vu de ces résultats, Bouthelet et Dean ont conclu que le traitement
thermique seul augmente le pourcentage de solides dissous de prés de 90 % et que
l'acidification améliore davantage la solubilisation des solides.
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Tableau 14  Solubilisation de la matiére organique des boues par hydrolyse

thermique selon Bouthelet et Dean (1970)

Echantillons Traitement Solides en solution
(%)

A Non traité 4.82 -
B Autoclave 140 °C, 1 heure 7.34
C Autoclavage + 0,5 % SO, 8,82

Everett (1974a), en étudiant l'effet du pH sur le traitement thermique des boues d'épuration,
ont constaté entre autres une hydrolyse substantielle des boues. Les deux traitements subis
sont : 1) une acidification des boues (pH 2, 4 et 6) et 2) un autoclavage a 170-180 °C
pendant 30 minutes. Everett a observé que la solubilisation de la matiére organique
augmente lorsque le pH décroit et que le pourcentage de matiére dissoute a 180 °C est
supérieur a celui mesuré & 170 °C. L'acidification a pH 2 suivie d'un traitement thermique a

180 °C conduit a la solubilisation de 50 % de la matiére organique.

En faisant varier le pH de 2,0 a 9,8 par addition d’acide sulfurique, d’acide sulfureux ou
d’hydroxyde de potassium, Everett (1974a) a remarqué une augmentation trés marquée du
pourcentage de matiére organique solubilisée soit: 38,1 % (pH 7,5), 69 % (pH 2,2),
31,1 % (pH 8,1) et 39,6 % (pH 9,3).

L’analyse globale des différents travaux d’hydrolyse et de solubilisation des boues conduit

aux conclusions suivantes :

e Le traitement thermique joue un réle important dans la solubilisation de
la matiére organique. L'acide sulfurique peut étre considéré comme un
catalyseur de cette hydrolyse ;

e Une augmentation de la DCO soluble dans le filtrat des boues est notée
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suite & un traitement d’hydrolyse ;

e La cuisson des boues préalablement acidifiées solubilise de fagon
significative les MES. Cette dissolution dépend du pH des boues, de la

température et du temps de chauffage ;

» Une amélioration de la déshydratation des boues est obtenue suite au

changement irréversible de la structure de boues.

3.4 Effet du traitement thermique

Le but premier du traitement des boues biologiques par la chaleur est d’améliorer la
déshydratation de celles-ci. Ce conditionnement thermique consiste en une élévation de la
température des boues généralement entre 175 et 210 °C sous pression équilibrante
correspondante et durant un temps convenable pouvant varier entre 30 et 90 minutes
(procédé Proteous) et avec introduction éventuelle d’air comme oxydant (procédé Zimpro)

(Dégremont, 1989).

Pour rester en phase liquide et éviter la vaporisation de I’eau, une contre pression
supérieure a la tension de vapeur d’eau a la température de travail est appliquée, soit de
’ordre de 15 a 18 bars. La cuisson provoque ou accélére des phénomeénes physiques et
chimiques tels I’hydrolyse et le « cracking » qui ont pour effet de rompre les complexes
colloidaux et de rendre plus denses les éléments constitutifs des boues (Vaillant, 1974).

Durant la cuisson les gels colloidaux sont détruits et on assiste également a deux
phénomeénes simultanés soit : la solubilisation d’une partie des MES (AFEE, 1981,
Degrémont, 1989) et la précipitation, selon le pH, de quelques matiéres en solution. Les

graisses demeurent relativement stables, alors que la cellulose est peu dégradée.

Le Tableau 15 donne la variation de la composition d’une méme boue d’origine urbaine
cuite uniquement a 180 °C, pendant des périodes de temps différentes. Ce tableau permet
de voir I'influence de la cuisson sur la transformation des principales composantes. La

différence ne semble pas étre trés importante entre les deux temps de cuisson.
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Selon le type de boues, la cuisson solubilise de 20 a 40 % des matieres organiques
(Dégremont, 1989) et conduit a la production de BDOs en solution de "ordre de 3,0 a

6,0 g/L. Les valeurs les plus élevées sont obtenues lors de la cuisson de boues fraiches.

L’azote est présent dans la phase liquide & des taux relativement élevés (0,5 a 1,5 g/L), mais
le phosphore, ainsi que les métaux restent précipités dans les boues (Dégremont, 1989).

Dans le cas des métaux, il semble évident que pour les boues préalablement acidifiées la
chaleur permettra une solubilisation des sels de métaux qui aura pour conséquence
d’augmenter leur teneur dans le filtrat. Par ailleurs, on observe une précipitation des

métaux au cours du traitement de boues fraiches.

La solubilisation croit avec la température et avec le temps de cuisson. La montée a une
température suffisante des boues, conduit a une transformation irréversible de sa structure
physique, surtout lorsqu’elle contient une forte proportion de matiére organique et
colloidale.

Tableau 15 Variation de la composition de boues d'origine résiduaire urbaine

cuite i 180 °C (extrait de AFEE, 1981)

Durée Composition (% des matiéres volatiles)

(min) Lipides Glucides Protéines Autres
10 51,2 440 3,35 1.45
75 474 476 3,70 1,30

Everett (1972) a €tudié le traitement du surnageant par les boues activées, pour des charges
volumiques variant de 1,0 4 54 Kg de DCO/m’j. 1l a obtenu des rendements de
purification sur la DCO comprise entre 0,82 et 0,89, avec un traitement a 27 °C et des

temps de séjour moyen situés entre 2 et 20 jours.
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Le chauffage sous pression des boues permet de coaguler les matiéres, briser les structures
géliformes et de réduire I'hydrophilie des matieres. Ce traitement permet une
déshydratation rapide sans utiliser des réactifs additionnels. Le liquide décanté ainsi que le

filtrat sont riches en DBO et nécessitent un traitement biologique.

Les principaux avantages du traitement thermique sont (Degrémont, 1989 ; Eckenfelder,

1982) :
e La stérilisation des boues ;
¢ La réduction significative des odeurs des boues ;
o [’amélioration de la filtrabilité des boues ;

o [’universalité d’application sur toutes les boues a prédominance

organique.

les résultats des études portant sur la possibilité d'augmenter la vitesse de digestion aérobie
et le taux de transformation des solides en CO, en procédant a un prétraitement des boues
par hydrolyse a pH acide et a chaud sont encourageants. La matiére organique produite est

ainsi facilement éliminée.

Le prétraitement des boues par hydrolyse 4 pH acide et a température élevée (120 a
180°°C) est satisfaisant, mais les procédés semblent inabordables du point de vue
économique. Le traitement conduit a4 une augmentation trés importante de la facture

énergétique.

1l en est de méme pour la digestion aérobie chimique des boues. En effet, elle peut s'avérer
non rentable si tout le processus de stabilisation se déroule hors de la zone de neutralité.

Les canalisations et les bioréacteurs doivent étre en matériaux non corrosifs a cause de
l'agressivité du milieu (acide surtout). Dans ce cas, il serait intéressant que le pH des boues
soit ajusté prés de la neutralité aprés le traitement chimique. De ce fait, on résout

linhibition des micro-organismes et la corrosion des canalisations occasionnées par l'acidité.
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Ces résultats mettent en évidence l'action synergique du traitement chimique et biologique
dans la stabilisation des boues. Le traitement chimique fournit la matiére organique
facilement biodégradable, que le processus de dégradation biologique €limine trés vite et de
fagcon économique. En plus, on remarque une minéralisation de la matiére organique au

cours de l'acidification (16 a 30 % de la DCO (Gaudy et al, 1971)).

De plus, la quantité de matiére organique solubilisée au cours de I’opération d’hydrolyse
dépend de la nature des boues, de la température et du temps de séjour. Le pH auquel le
traitement a été pratiqué a une influence considérable sur les résultats obtenus, aussi bien en
ce qui concerne la quantité de matiéres volatiles passées en solution, qu’en ce qui ce qui
concerne la résistance spécifique a la filtration. D’une fagon générale, plus le pH est bas
plus la résistance spécifique est basse et plus le pourcentage de matiére organique passée en
solution est grand. En pratique, la gamme de pH utilisable est trés restreinte a cause des
problémes de corrosion, de la nécessité de re-neutraliser aprés traitement le surnageant et

du coit des réactifs.
3.5 Conditions d'hydrolyse des macromolécules organiques

L'hydrolyse des macromolécules organiques contenues dans les boues semble étre difficile a
réaliser avec l'acide sulfurique a faible concentration dans la solution. Pour ce faire, il est
nécessaire de connaitre les conditions minimales ou ’hydrolyse est possible. Au sens large
du mot, Thydrolyse est une réaction de toute substance avec l'eau. Nous traitons ici plus
particulicrement de I'hydrolyse acide. Cette dégradation est catalysée par la présence d'un
ion hydrogéne; elle implique la rupture d'un lien glycosidique du polymére et la fixation
d'une molécule d'eau. Dans bien des cas, cette hydrolyse se fait & chaud. De fagon
générale, I'hydrolyse acide des macromolécules se fait dans une solution concentrée d'acide

chlorhydrique & 100 °C pendant au moins une heure.

Bailey (1965), dans son livre Oligosaccharides, donne les conditions thermiques et
chimiques pour obtenir des oligosaccharides a partir des polysaccharides. 1l faut pour
beaucoup de polymeéres d'hydrate de carbone une solution acide de 0,01 a 2 N chauffée

entre 80 et 100°°C pendant au moins deux heures.
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Par exemple, il faut chauffer pendant 3 heures a 100°C dans une solution d'acide sulfurique
2N, le polysaccharide de la capsule de l'aerobacter aerogenes pour obtenir des

disaccharides.

Des conditions drastiques d’acide concentré et de temps de chauffage prolongé sont parfois

nécessaires pour I'hydrolyse totale des polysaccharides.

Une publication récente (Handcock, 1988) fait état que pour la plupart des polyméres de
carbohydrates, leur hydrolyse peut s’effectuer sous vide dans une solution dHCI 2 M a
100°°C pendant 2 a 3 heures. La concentration du polymere dans la solution est de 1 a
2 mg/mL. En présence d’un polysaccharide hétérogeéne et complexe, I'hydrolyse nécessite
une concentration élevée d'acide (4 a 6 M de HCI) et un temps de chauffage plis long (> 16

heures).

L'hydrolyse des macromolécules étant catalysée entre autres par lion H', nous pouvons
ramener les conditions d'hydrolyse précédentes en normalité pour que l'on puisse utiliser
H,SO,. On aura dans ce cas une solution 2 N et pour les polysaccharides complexes une

solution concentrée de 4 a 6 N.

La cellulose est présente dans les boues d'épuration municipales; elle provient des déchets
de papier. Ce matériel est un polysaccharide stable qui s’hydrolyse facilement dans I’acide
sulfurique concentré. Toutefois, lorsque la solution d’acide est diluée, il faut du temps et de
la chaleur pour ’hydrolyser. Les conditions qui favorisent sa dégradation se présentent au
cours de la cuisson des copeaux au bisulfite. Le pH initial de la cuisson est probablement le
parametre le plus important en ce qui a trait a la vitesse de la réaction. Toute augmentation
de pH doit s'accompagner d'une hausse de température de la réaction, pour que la
délignification du bois s'effectue sans allongement du temps de cuisson (Lapointe, 1989).

Par exemple, une cuisson d'une durée de 3 heures a pH 1,5 exige une température de
130°°C, a pH 4,0, une température de 160°C et 4 un pH de 6,0, une température de
180°°C. Au cours de la cuisson du bois, la dégradation de la cellulose est inévitable.
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Les macromolécules sont dénaturées par le traitement chimique. Les protéines sont
facilement dénaturées entre 50 et 90°°C. Soumise a une chaleur modérée, la cellulose
résiste assez bien a son action pourvu que la durée d'exposition ne soit pas indGment
prolongée. Généralement, une température inférieure a 140°°C endommage peu la

cellulose a condition que la durée du traitement n'excéde pas 4 heures.

En résumé, I'hydrolyse des macromolécules organiques dépend de trois facteurs, soit
I'acidité de la solution, le temps de chauffage et la température de réaction. Le pH semble
trés important. De fagon générale, lorsque la cuisson s'effectue en milieu acide, la
dégradation des glucides est plus poussée tandis qu'elle est moins prononcée a pH neutre.
Lors de la cuisson 4 pH neutre, I'hydrolyse des glucides donne une forte proportion de
composés glycosodiques, présents dans la liqueur sous forme de polysaccharides et

d'oligosaccharides.

Il ressort de la littérature que la problématique du traitement des boues par la voie
biologique est l'oxydation totale de la biomasse, c'est-a-dire sa transformation totale en CO,
et en HO. Le procédé conventionnel de la digestion aérobie des boues d'épuration produit
des boues stabilisées contenant une teneur élevée en matiére organique résiduelle. Cette
matiére organique qui subsiste dans la digestion est en grande partie sous forme de déchets
d'enveloppes bactériennes, riches en polysaccharides et difficilement biodégradables
(Roques, 1979). Cette biomasse est un ensemble de particules organiques complexes et
insolubles. Il semble que cette oxydation est théoriquement possible, mais nécessite une

durée d'aération considérable des boues et par conséquent économiquement non viable.

Desjardins ef al. (1992b), dans leur synthése sur la modélisation du procédé de digestion
anaérobie, évoque la méme problématique en ces termes. La plupart des constituants des
boues municipales sont insolubles et, par conséquent, ne sont pas directement assimilables
par les bactéries. De plus, la matiére organique soluble se retrouve sous forme de
polymeres, lesquels ne peuvent étre non plus directement assimilés. L'hydrolyse et la
solubilisation de ces composés organiques complexes sont donc nécessaire pour qu'ils

puissent traverser la membrane cellulaire et servir de source de nutriments et d'énergie.
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3.6 Hypothése de recherche

La digestion aérobie peut apparaitre comme une succession de deux réactions en chaine qui
conduisent a une minéralisation de la matiére organique. La premiere réaction est
Phydrolyse enzymatique des macromolécules organiques qui est trés lente. La deuxieéme
est la transformation des produits de ’hydrolyse en CO, et en NHs. La cinétique de la
réaction globale dépend de la vitesse de I’étape la plus lente, donc de la phase d’hydrolyse
des macromolécules et aussi des conditions extérieures. Par conséquent, I'hydrolyse et la
solubilisation de la matiére organique difficilement biodégradable permettent d'augmenter la
cinétique de digestion des boues et le taux de transformation des solides en CO,.

La transformation des polyméres organiques en monomeéres solubles facilement bio-
assimilables constitue donc une voie appropriée pour améliorer l'efficacité de la digestion
acrobie. L’application d’un traitement acide, en amont du procédé de digestion aérobie,
permettant ’hydrolyse et la minéralisation partielle des boues d’épuration, devrait permettre

d’accroitre les cinétiques de stabilisation des boues.
3.7 Objectifs spécifiques de recherche

Le but principal de cette recherche est de vérifier si I'application d’un procédé d’hydrolyse
en milieu acide modéré des boues peut améliorer les performances de la technologie
conventionnelle de digestion aérobie. Aux termes de cette étude, nous espérons établir que
le prétraitement acide subi par les boues accélére le processus de stabilisation mésophile
aérobie d'une part, et d'autre part, que ce traitement peut s’effectuer dans des conditions
d’opération justifiables du point de vue technico-économique.
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4. MATERIELS ET METHODES

4.1 Echantillonnage des boues

Les boues d'épuration utilisées dans cette étude proviennent des stations d'épuration de la
base militaire de Valcartier (Québec, Canada), de la ville de Jonquiére (Québec, Canada) et
de la papetiére Tembec (Témiscaming, Québec, Canada). Les boues de Valcartier sont des
boues mixtes constituées principalement de boues primaires, tandis que les deux autres sont

des boues secondaires provenant de systémes de boues activées.

Les échantillons des boues ont été prélevés dans des contenants en polypropyléne et ont été
conservés a 4°C jusqua leur utilisation. Le Tableau 16 présente les principales

caractéristiques des boues employées pour les divers essais.

Pour certains essais d’hydrolyse, les boues ont été aérées préalablement pendant 24 heures.
Nous avons soumis 20 litres de boues fraiches a une aération dans un bioréacteur pendant
24 heures. Le débit de I’air fixé a 2.5 litres par minute. En amorgant ainsi la digestioﬁ
aérobie, il en résulte une augmentation du POR des boues. Cela a pour conséquence

d’intensifier le pouvoir oxydant I’acidification des boues.
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Tableau 16  Caractéristiques physico-chimiques des boues d’épuration

Paramétres Valcartier Tembec Jonquiére
pH 50-63 6,0-84 5.6 j 6.4

ST (g/L) 155-276 21,5-30,1 21,4-349

SV (g/L) 123-212 17,7-252 12,9-20,9

MES (g/L) 13,8 - 26,3 27,9-193 20,9 - 34,1

MVES (g/L) 11,5-205 16,9-249 12,4-19,9

SV/ST (%) 78 - 83 83-84 60

MVES / MES (%) 78 -83 88 58-59

COD (mg/L) 455 - 1579 341 -473 420 - 1428

4.2 Prétraitements des boues

Trois types de pré-traitements hydrolytiques ont été expérimentés afin de rehausser la

digestibilité des boues. Ces prétraitements sont les suivants :
e Le traitement acide (Ac) ;
e Le traitement thermique a l'autoclave (Th) ;
e Le traitement acide et thermique (Ac+Th).

Les sections suivantes décrivent les conditions expérimentales employées pour chacun des

trois types de prétraitement.
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4.2.1 Traitement acide (Ac)

Le prétraitement acide a consisté a ajuster le pH des boues a 2,0 avec de l'acide sulfurique
(10 N) pendant deux heures. Ensuite, les boues ont été neutralisées (valeur de pH initiale
ou prés de la neutralité) avec une solution d’hydroxyde de sodium (10 N). Une dizaine de
minutes aprés l'ajout de l'agent neutralisant, un échantillon de boues a été prélevé pour les
mesures des ST, SV, MES, MVES et du COD. Ce prétraitement a ¢té effectué dans des
réservoirs agités de 40L de capaéité 4, 16 et 20 litres de boues), ou des fioles
d’Erlenmeyer agitées de 500 mL (300 mL de boues), les deux systémes étant maintenus a

température ambiante.
4.2.2 Traitement thermique (Th)

Le traitement thermique employé a consisté a la stérilisation des boues a I"autoclave. Celui-
ci était opéré a une température constante de 121 °C, sous une pression de 15 psi et avec
des temps de chauffage variables (15, 30, 45 et 60 minutes) selon les tests effectués. Les
essais de traitement thermique ont été effectués dans des fioles d’Erlenmeyer agitées de 500
mL de capacité.

4.2.3 Traitement acide et thermique (Ac+Th)

Ce prétraitement a été effectué par autoclavage des boues ayant préalablement subi le
prétraitement acide décrit précédemment. Les boues ont été autoclavées et refroidies a
température ambiante avant d’étre neutralisées avec I’hydroxyde de sodium. Les
conditions d’autoclavage correspondent a celles décrites a la section précédente. Les essais
de traitement acide et thermique ont été menés dans des fioles d’Erlenmeyer agitées de
500 mL.
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4.3 Description des essais

Un total de trois séries d’expérimentations a été réalisé dans le cadre de cette recherche.

Les sections suivantes décrivent cette démarche méthodologique.
4.3.1 Effet du prétraitement acide sur la digestion des boues

Cette premiére série d’essais consistait en I’application d’un prétraitement acide suivi d’une
étape de digestion en bioréacteur de type cuve agitée et aérée. Ces essais ont été effectués
avec les boues de Valcartier (V) et les boues de Tembec (T). Les Tableaux 17 et 18
montrent les conditions expérimentales employées lors de ces essais d’hydrolyse et de

digestion des boues.

La digestion aérobie mésophile en bioréacteur opéré en mode cuvée, a été appliquée sur
différentes proportions de boues (20, 80 et 100 % v/v) ayant subi un prétraitement acide,
lesquelles étaient mélangées a des boues non-traitées. Le volume final du mélange de boues

pré-traitées et non-traitées a été fixé a 20 litres.

Pour suivre I'évolution de la digestion, des préléevements étaient effectués tous les deux
jours pour les mesures de ST, SV, MES, MVES et COD. Le suivi du pH du POR et la
température des boues ont été effectués quotidiennement. L’oxygene dissous dans les
boues a été mesuré aux 48 heures avec un oxymétre de marque Yellow Sprint Instrument
(modéle YSI-58). La concentration en oxygéne dissous (OD) a ét¢ maintenue entre 2 et 6
mg/L dans les réacteurs.

Trois réacteurs identiques B; B, et B3 ont été utilisés au cours de cette étude :
e B, : réacteur de digestion des boues controles non-traitées ;
e B; et Bs: réacteurs de digestion des boues pré-traitées.

Les réacteurs ont été montés avec des contenants de 40 L de type Nalgéne en polyéthyléne
haute densité (HDPE) et agités par des agitateurs de marque Caframo (modéle R2R50) de
1/6 hp muni d'une hélice a quatre palmes de marque Lightnin (modeéle A315), d'un diamétre

78




total de 12,5 cm montée sur une tige métallique creuse en acier inoxydable A316 et
tournant de 300 a 500 rpm. Les bioréacteurs possedent également un couvercle de 32 cm
de diamétre et trois chicanes creuses en polyméthacrylate de 3,2 cm de diamétre par 40 cm
de longueur, placées a 120 degrés d'intervalle et a 2,5 cm du fond des cuves. Chaque
réacteur est aéré par un tube Tygon finement percé sur 50 cm de longueur. Un débit d’air

de 0,12 vvm (volume d’air par volume de réacteur par minute) a été utilisé lors des essais.

Tableau 17  Description des essais d’hydrolyse en réacteur lors de P’étude de I’effet

du prétraitement acide sur la digestion des boues

Essais Boues Prétraitement Volume Fraction Pré-aération
Al \Y% Ac 4L Boues Non
Bl A Ac 16L Boues Non
C1 Vv Ac 20L Boues Non
D1 T Ac 16L Boues Non
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Tableau 18  Description des essais de digestion en bioréacteur lors de P'étude de
Peffet du prétraitement acide sur la digestion des boues

Essais Boues Mélange de boues Volume Durée (jrs)
Al \Y% 20 % pré-traité + 80 % non-traité 20L 20
B1 v 80 % pré-traité + 20 % non-traité 20L 19
C1 \% 100 % pré-traité 20L 21
DI T 80 % pré-traité + 20 % non-traité 20L ;)
Controle Al \" 100 % non-traité 20L 20
Controle Bl A% 100 % non-traité 20L 19
Controle C1 v 100 % non-traité 20L 21
Contrdle D1 T 100 % non-traité 20L 7
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4.3.2 Effet des divers prétraitements sur I’hydrolyse des boues

Cette deuxiéme série d’essais consistait a la vérification de 'effet des divers prétraitements
sur ’hydrolyse des boues de Valcartier (V) et de Tembec (T). Pour ce faire, des
échantillons des boues et de matiéres en suspension (MES), resuspendues dans l'eau

déminéralisée, ont été soumis aux trois types de prétraitements décrits précédemment.

Les MES resuspendues dans l'eau déminéralisée ont été obtenues par centrifugation de
500 mL de boues a 8 000 rpm (10 800 g) pendant 15 minutes. Apres centrifugation, le
surnageant a été jeté et remplacé par de l'eau déminéralisée. La solution résultante était de
nouveau centrifugée, puis le culot était conservé comme fraction de MES. Cette opération
visait a tester l'effet des prétraitements sur la solubilisation des matiéres en suspension. En
effet, les éléments dissouts sont susceptibles de réagir avec I’acide sulfurique réduisant son
action sur les solides en suspension. Les boues ainsi traitées sont désignées par
’abréviation MESR (matiéres en suspension extraites et resuspendues dans I’eau

déminéralisée).

Les différents essais d’hydrolyse et de solubilisation se sont déroulés sur des volumes de
300 mL de boues contenus dans des fioles dErlenmeyer de 500 mL de capacité et agitées
par des barreaux aimantés. Un temps de traitement thermique de 60 minutes a été utilisé
lors de ces expérimentations. Aucun essai de digestion aérobie des boues n’a été effectué
lors de cette série de tests d’hydrolyse. La désignation des divers tests est présentée au
Tableau 19. Une partie des essais a été effectuée avec des boues pré-aérées pendant 24

heures, alors que I’autre partie des tests a été menée sur des boues non-aérées.
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Tableau 19  Description des essais en fioles agitées lors de I’étude de Peffet des
divers prétraitements sur I’hydrolyse des boues
Essais Boues Prétraitement Volume Fraction Pré-aération
El VetT Ac 300 mL Boues Non
E2 VetT Ac 300 mL MESR Non
E3 VetT Ac 300 mL Boues Oui
E4 VetT Ac 300 mL MESR Oui
F1 VetT Th 300 mL Boues Non
F2 VetT Th 300 mL MESR Non
F3 VetT Th 300 mL Boues Oui
| F4 VetT Th 300 mL MESR Oui
Gl VetT Ac+Th 300 mL Boues Non
G2 VetT Act+Th 300 mL MESR Non
G3 VetT Ac+Th 300 mL Boues Oui
G4 Vet T Ac+Th 300 mL MESR QOui
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4.3.3 Effet de la durée du traitement thermique sur la digestion des boues

Cette troisiéme série d’essais consistait a vérifier I'effet de la durée du traitement thermique
(15, 30, 45 et 60 minutes) sur la digestion des boues non-acidifiées, ainsi que sur la
digestion des boues ayant subi le prétraitement acide. Les boues pré-traitées ont représenté
90 % du volume total des boues soumises a la digestion aérobie. En effet, un volume de
10 % de boues non-traitées a été employé comme inoculum pour I’étape de digestion
biologique aérobie. Ces essais ont été réalisés avec les boues de Valcartier (V) et de
Jonquiére (J). La description des différents essais d’hydrolyse et de digestion, réalisés en

fioles d’Erlenmeyer agitées est présentée aux Tableaux 20 et 21.

La digestion en fioles d’Erlenmeyer agitées a été effectuée en incubant les échantillons de
boues pré-traitées, ainsi que des boues contrdles non-traitées, pendant des périodes de 7 et
21 jours. Des fioles dErlenmeyer de 500 mL de capacité remplies de 300 mL de boues ont
été employées pour ces essais. Ces fioles étaient agitées 4 200 rpm et conservées a
température ambiante. Au terme de la période de digestion, des échantillons de boues ont
¢té prélevés pour les mesures de ST, SV, MES, MVES et COD.

Des essais complémentaires d’hydrolyse et de digestion ont été effectués a I’échelle du
bioréacteur de laboratoire. Dans ce cas, les conditions d’hydrolyse testées sont décrites au
Tableau 22, alors que les conditions de digestion sont présentées au Tableau 23. Les
conditions d’opération des bioréacteurs pour ces essais sont similaires a celles décrites

précédemment.
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Tableau 20  Description des essais d’hydrolyse en fioles agitées lors de I'étude de
Peffet de la durée du traitement thermique sur la digestion des boues
Essais Boues Prétraitement Volume Fraction Pré-aération
Hl Vet Th (15 mn) 300 mL Boues Non
H2 Vet] Th (30 mn) 300 mL Boues Non
H3 Vet] Th (45 mn) 300 mL Boues Non
H4 Vet] Th (60 mn) 300 mL Boues Non
1l Vet] Ac+Th (15 mm) 300 mL Boues Non
2 Vet] Ac+Th (30 mn) 300 mL Boues Non
I3 Vet] Ac+Th (45 mn) 300 mL Boues Non
14 Vet] Ac+Th (60 mn) 300 mL Boues Non
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Tableau 21  Description des essais de digestion en fioles agitées lors de I’étude de

effet de la durée du traitement thermique sur la digestion des boues

Essais Boues Mélange de boues Volume Durée (jrs)
Hl Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL Tet2l
H2 Vet 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL 7et2l
H3 Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL 7et21
H4 Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL Tet2l
11 Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL Tet2l
2 Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL Tet2l
3 Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL Tet2l1
14 Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité 300 mL Tet21

Contrdle Vet J Vet] 100 % non-traité 300 mL 7 et21
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Tableau 22  Description des essais d’hydrolyse en réacteur lors de I’étude de I’effet
de la durée du traitement thermique sur la digestion des boues
Essais Boues Prétraitement Volume Fraction Pré-aération
J1 Vetl Th (30 mn) I3L Boues Non
K1 Vet] Act+Th (30 mn) I3L Boues Non
Tableau 23  Description des essais de digestion en bioréacteur lors de Pétude de
Peffet de la durée du traitement thermique sur la digestion des boues
Essais Boues Mélange de boues Volume Durée (jrs)
1 Vet] 90 % pré-traité + 10 % non-traité I6L 21
K1 Vet) 90 % pré-traité + 10 % non-traité 16L 21
Controle Vet J Vet] 100 % non-traité 6L 21
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4.4 Mesures analytiques

Les mesures du potentiel d'oxydoréduction (POR) et de pH ont été effectuées au
laboratoire sur un pH-métre Fisher Acumet model 1002 avec des électrodes Cole-Palmer a
double-jonction, cellule de référence de type Ag/AgCl pour le pH et a bande de platine
pour le POR.

Les solides totaux (ST), les solides volatils (SV), les matiéres en suspension (MES) et les
matiéres volatiles en suspension (MVES) ont été mesurés selon les méthodes standardisées
(APHA et al., 1989 ; Degrémont, 1989). Les MES et MVES ont été déterminés a partir
des culots de centrifugation (centrifugation de 30 mL de boues a 7600 g pendant 15
minutes. La marge d’erreur relative aux mesures de ST, SV, MES et MVES est estimée a
+ 10 %. L'hydrolyse et la solubilisation de la mati¢re prganique des boues sont suivies par

le dosage du carbone organique dessous (COD) sur un autoanalyseur Technicon.

La concentration des ST des boues acidifiées est réduite de la concentration totale des ions
sulfate et sodium calculée a partir des volumes et de la normalité des produits utilisés.
Quant aux SV, ils sont obtenus sur la base du calcul suivant :

SV des boues pré-traitées = ST des boues pré-traitées - (SCy+ C) ®)
ou
SCo = représente les solides calcinés des boues non pré-traitées ;
C = concentration des ions minéraux apportés par I’acidification et la neutralisation.

En considérant que le sulfate de sodium reste en solution, la concentration des MES et
MVES restent inchangées. Cette hypothése simplifiant les calculs engendre des erreurs

certes, mais son influence est relativement faible.
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5. RESULTATS ET DISCUSSION

La détermination des ST, SV, MES, MVES et du COD lors des travaux expérimentaux ont
permis d’évaluer 'effet des différents prétraitements sur les caractéristiques initiales des
boues, ainsi que sur la cinétique de digestion aérobie des boues. L’expression
« prétraitement » utilisée dans ce chapitre est consacrée au traitement physico-chimique
(acidification et traitement thermique) des boues. Les résultats expérimentaux ont été
divisés en trois sections. La premiére partie traite de I’effet du prétraitement acide sur la
digestion aérobie des boues d’épuration. La seconde partie porte sur Ieffet des divers
prétraitements (Ac, Th, Ac+Th) sur ’hydrolyse des boues. Finalement, la troisiéme partie a

été dévolue a I’effet de la durée du traitement thermique sur la digestion des boues.
5.1 Effet du prétraitement acide sur la digestion des boues

Cette premiére partie des travaux expérimentaux avait pour objectif de vérifier la possibilité
d’augmenter la cinétique de la digestion aérobie par un traitement hydrolytique préalable
des boues en milieu acide. Le traitement en milieu acide consistait en I’acidification
modérée des boues (pH 2,0 pendant deux heures) avec de I’acide sulfurique concentré, puis
les boues étaient neutralisées avec une solution concentrée d’hydroxyde de sodium. Des
conditions d’acidité plus fortes permettraient certainement de hausser la solubilisation de la
matiere organique laquelle pourrait favoriser davantage la digestion aérobie des boues.

Toutefois, le coit en produits chimiques (acide sulfurique et base forte) devient prohibitif
lors d’une acidification plus poussée de la biomasse, étant donné I’augmentation trés

importante de la consommation de ces réactifs chimiques.

Le Tableau 24 résume les conditions expérimentales lors du prétraitement des boues de
Valcartier et de Tembec. Ces différentes valeurs ont servi pour les calculs qui ont été
effectués pour dresser le bilan des solides du prétraitement. Les ST et les SV des boues
acidifiées ont été diminués de la quantité des solides apportés par le traitement chimique.
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Le Tableau 24 montre que le volume d’acide utilisé croit avec le volume de boues a traiter
mais pas dans les mémes proportions. En d’autres mots, I’augmentation de la quantité de
I’acide ne varie pas de fagon linéaire en fonction de I’augmentation du volume de boues.

La variation de la capacité tampon des boues de Valcartier pourrait expliquer cela. En
effet, il est reconnu que les boues municipales ont une capacité tampon élevée, laquelle peut
varier d’une boue a lautre ou pour une méme boue. Toutefois, la capacité tampon
n’explique pas a elle seule différence. La quantité de solides initiaux et leur nature dans la
boue peuvent étre aussi responsable de ce fait mais nous disposons de peu d’informations
en ce qui concerne I'influence des solides et de leur nature sur Iacidification. Cependant,
nous pensons qu’une concentration importante en solide peut entrainer une augmentation
de la quantité d’acide nécessaire. Les phénoménes d’adsorption et de neutralisation
peuvent entrainer aussi les variations du volume d’acide ajouté par rapport a la quantité
d’acide utilisé. En plus, les conditions de conservation peuvent modifier cette propriété des
boues. Quant aux volumes d’hydroxyde de sodium nécessaires a la neutralisation des
boues, ils devraient étre théoriquement équivalents a ceux de P’acide. Mais ils sont
légerement inférieurs parce qu’il y a moins la quantité d’acide a neutraliser est moindre.
Une fraction non déterminée de I’acide a réagi avec la matiére organique et certains
éléments dissouts des boues la quantité restante a servi a abaissé le pH. C’est cette portion
qui est neutralisée par I’apport de soude. Les boues de Al n’ont pas été neutralisées parce
que la dilution qui a suivi I'inoculation a été jugée suffisante pour rehausser le pH. Lors de
Finoculation le facteur de dilution de la boue acidifiée est 5.3. Cela veut dire que la boue

Al est 5.3 moins acide aprés inoculation.
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Tableau 24  Consommation de produits chimiques pour hydrolyse des boues de

Valcartier et de Tembec lors de I’étude du prétraitement acide sur la

digestion des boues

Volume Volume (mL) Concentration (g/L)
traité
Prétraitement Essais pH @w H,SO;, NaOH SO~ Na* Total
(I0N) (@o0N)
Ac Al-V 2,08 4 30 0 3,7 0,0 3,7
Ac BI-V 2,07 16 160 137 43 1,9 6,7
Ac C1-v 2,05 20 127 104 3,0 1,2 42
Ac D1-T 2,00 16 90 72 2,6 1,0 3,6

5.1.1 Etape d’hydrolyse des boues

Les Tableaux 25 et 26 présentent les résultats de bilan des divers solides pour le
prétraitement et la digestion aérobie des boues de Valcartier et de Tembec. La composition
en solides des boues aprés le prétraitement acide affiche peu de différence avec les boues
initiales. Les paramétres analysés montrent que la variation provoquée par ce traitement
chimique est comprise entre 1 et 6 % pour les ST, SV, MES et MVES. Pour ce qui est du
COD, la variation en valeur absolue est d'environ 15 %. Sur les quatre essais réalisés,
seulement un seul, le traitement chimique de 16 litres des boues de Valcartier (essai B1)
révéle une augmentation du COD suite a I’acidification. Il nous est impossible d’expliquer
cette particularité. On remarque également les caractéristiques initiales des boues sont
différentes pour les essais Al, B1 et C1 (Tableau 25). Elles ne proviennent pas du méme
prélévement. Nous avons évité d’utiliser des boues anciennes. Au-dela de deux mois de
conservation en chambre froide les boues sont renouvelées par un prélévement a la station

de traitement.

Les résultats indiquent que Pacidification a eu trés peu ou pas d’impact sur les boues

traitées. Elle se traduit par une hydrolyse de MES et de MVES trés peu tangible.
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Ce phénoméne pourrait s’expliquer par la faible concentration en ions H' dans les boues a
pH 2,0. Cette acidité est sans doute insuffisante pour dégrader ou altérer les solides dans
les boues. Les conditions oxydantes établies par I'ajout d’acide sulfurique seraient
également insuffisantes. Par conséquent, il est trés probable que les conditions
d’acidification utilisées ne puissent pas provoquer I’hydrolyse des macromolécules

organiques présentes dans les boues.

Les propriétés chimiques de I’acide sulfurique peuvent aider a bien comprendre son action.
En effet, I’acide sulfurique est trés corrosif lorsqu’il est concentré. Trés peu de composés
organiques résistent a son action. L’acide sulfurique est un diacide, c’est a dire un acide qui
possede deux protons acides. Sa réaction d’hydrolyse dans I’eau est trés exothermique,
instantané et trés dynamique. En réalité, I’acide sulfurique est un acide fort. Sa premiére

ionisation est pratiquement compléte (Loosen, 1972) :

H; S04 (aq) < H' (aq) + HSO4 (aq) ©9)
ou Ka; trés grande.
La seconde ionisation est assez faible :
HSOy (aq) < H' (aq) + SO4 (aq) (10)
ouKa,=1.2x 10

Selon Loosen (1972), I’acide sulfurique concentré posséde une action oxydante, surtout 4
chaud sur de nombreuses matiéres, en particulier les matiéres organiques. Il se transforme
en oxygene et anhydride sulfureux. L’acide sulfurique dilué ne posséde pas d’action
oxydante. Par sa grande affinité pour I’eau, I’acide sulfurique s’utilise comme dessiccant et
comme déshydratant dans certaines réactions chimiques. En outre, par action de I’acide
sulfurique sur les métaux, hydroxydes ou oxydes métalliques, ou sur les sels d’acides
volatils, on obtient les sulfates correspondants.
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Le temps de réaction de deux heures a pH 2,0 semble étre insuffisant pour hydrolyser les
MES présentes dans les boues municipales. Il faudrait peut-étre maintenir les boues a pH
2,0 pendant une longue période (plus d’un jour) comme dans les travaux de biolixiviation
des métaux, ou encore acidifier davantage cette biomasse, ce qui est difficilement

concevable du point de vue économique.

1l semble que I’acide sulfureux est aussi plus indiqué que I'acide sulfurique pour I’altération
des cellules bactériennes. Selon Stainer et al. (1966), les molécules non dissociées des
substances acides et basiques peuvent pénétrer dans une cellule beaucoup plus facilement
que les ions correspondants. Par conséquent, a des pH relativement bas, les acides faibles
qui sont alors dans une trés large mesure sous forme non dissociés, peuvent pénétrer dans
la cellule et I"altérer en modifiant son pH interne, tandis que les acides forts, en bonne partie

dissociés, ne le peuvent pas.

Dans le cas spécifique de I’acide sulfurique, il faudrait que I’acidité dans les boues soit au
minimum €quivalente & une solution de pH O et ce, pour avoir une dissociation partielle de.
'acide. Cette condition minimale est remplie si la concentration en acide sulfurique est
supérieure ou égale 8 1 M. Dans une solution relativement concentrée en acide sulfurique
(1 M et plus), 'importante concentration de H' due 4 la premiére réaction de dissociation
empéche la deuxiéme de se produire. Une telle solution contient principalement les espéces
suivantes : H' et HSO, (Zumdahl, 1988). Malheureusement, dans des solutions & moins de
1 M, la dissociation de HSOy se poursuit jusqu’a I’ion SO,>. En maintenant le pH a 2,0
dans les boues cela équivaut a une solution de 0,005 M d’acide sulfurique libre, soit une
concentration 200 fois inférieure a la condition requise par I’explication de Stainer er al.
(1966).

1l est possible qu’il existe des micro-organismes qui sont facilement détruits par une faible
acidité parce que D'effet du pH sur les bactéries est fonction de la structure de la
composition de la paroi cellulaire et de leur nature. Les champignons ou les micro-
organismes filamenteux sont généralement plus tolérants que les bactéries vis-a-vis des pH
bas. En effet les cellules sont sensibles de fagons différentes 4 un agent antimicrobien, selon

leur age et leur état physiologique.
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De fagon générale les micro-organismes ne sont pas tous sensibles de la méme fagon aux
agents physiques et chimiques. Les especes sporulantes, les cellules végétatives sont
détruites plus aisément que les spores. En fait, les spores bactériennes sont les organismes
les plus résistants. Il y a aussi des différences entre les espéces microbiennes quant a leur
sensibilité de leurs cellules végétatives et de leurs spores aux agents physiques et chimiques
(Pelczar et al, 1982). La nature des boues peut aussi expliquer les résultats obtenus. Par
exemple, si celles-ci sont composées de matiéres relativement stables vis a vis de I’acide
sulfurique dilué, tel que les constituants cellulosiques, I'impact du traitement chimique sera

alors tres faible.

Les différentes hypothéses précédentes peuvent expliquer Iinefficacité relative du
traitement chimique sur les boues. La réduction des différents solides suite au prétraitement
peut étre attribuable a la décomposition de substances carbonatées contenues dans les
boues. En effet, en présence d’acide les carbonates se décomposent spontanément en CO,

et en eau selon les réactions suivantes :

H' + COs* < HCO5 (11)
H + HCO; & H,COs (12)
H2C03 Rames COz + Hzo (13)

Le pH initial des boues traitées étant inférieur a4 7, leur alcalinité est trés faible et est
essentiellement composée d’acide carbonique (H,COs) et de HCOs en faible quantité
(Desjardins, 1992a). Leur dégradation entraine une faible variation des ST et SV dans les
boues et pourrait expliquer certaine diminution observée lors de I’acidification.

Le COD des boues acidifiées est inférieur a celui des boues non traitées pour trois des
quatre essais effectués. 11 se pourrait que ’acidification ait provoqué une minéralisation de
cette partic du COD. Dans la littérature, cependant, aucun écrit ne confirme ou infirme
cette possibilité.

En résumé, le prétraitement des boues a I’acide sulfurique et a la soude, tel qu'envisagé et

réalisé, n’a pas produit I’effet escompté a savoir une hydrolyse significative des MES.
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L'hydrolyse qui devrait se traduire par une augmentation tangible du COD d’un part et
d’une réduction importante des MES et des MVES d’autre part, n’a pas eu lieu. Tenant
compte de ces résultats, la deuxiéme partie des travaux a été dévolue a I’évaluation d’autres
types de prétraitement hydrolytique, soit un traitement thermique et la combinaison du

traitement acide avec un traitement thermique.
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Tableau 25  Variations des divers solides lors de ’hydrolyse et la digestion aérobie
des boues de Valcartier
Solides  Essais Prétraitement Digestion
Initial  Acidif. Var. Neutral.  Var. Initial Final Var.
@L) @L) (%) /L) (%) L) L) (%)
Cont Al 31,6 - - - - 31,2 22,1 -29
Cont B1 19,5 - - - - 19,5 15,7 -19
ST Cont C1 27,6 - - - - 27,6 21,0 -24
Al 31,6 30,3 -4 - - 315 22,7 -28
B1 19,5 20,5 +5 19,0 -2 18,2 12,2 -33
C1 27,6 26,0 -6 274 -1 274 19,4 -29
Cont Al 244 - - - - 24,5 15,5 -37
Cont Bl 14,2 - - - - 14,2 10,5 -26
Y Cont C1 21,2 - - - - 21,2 14,6 -31
Al 24,4 23,1 il - - 252 16,3 -35
Bl 142 15,3 +8 13,7 -3 14,2 9,5 -33
Cl1 21,2 19,6 -7 20,8 -2 21,0 13,4 -36
Cont Al 30,7 - - - - 28,9 21,0 -27
Cont Bl 204 - - B - 20,4 14,8 -27
MES  ContCl1 26,3 - - - - 26,3 20,6 -22
Al 30,7 29,5 -4 - - 29,3 224 -24
B1 204 20,1 -1 19,8 -3 19,8 13,7 -31
C1 26,3 253 -4 26,7 +1 26,7 20,1 -27
Cont Al 244 - - - - 22,3 14,8 -34
Cont B1 15,2 - - - - 15,1 10,2 -33
MVES ContCl1 20,5 - - - - 20,5 15,6 -24
Al 244 241 -1 - - 233 15,6 -33
Bl 152 15,3 +1 143 -6 14,3 9,1 -36
Cl 20,5 20,7 +1 20,3 -1 20,3 13,6 -33
ContAl 2,04 . - A 5 1,85 0,37 -80
ContBl 046 . 2 5 ~ 0,46 0,14 -70
COD  ContCl1 1,58 - - - - 1,58 0,19 -88
Al 2,04 1,73 -15 - - 1,56 0,34 -78
B1 0,46 0,55 +19 0,50 +15 0,45 0,13 -71
Ci 1,58 1,43 -10 1,43 -10 1,43 0,20 -86
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Tableau 26  Variations des divers solides lors de ’hydrolyse et la digestion aérobie

des boues de Tembec

Solides  Essais Prétraitement Digestion
Initial  Acidif. Var. Neutral. Var. Initial Final Var.
L) L) (%) @) (%) @) (/L) (%)
ST ContD1 30,1 - - - - 30,1 23,0 -23
D1 30,1 29,0 -4 29,7 -1 29,2 216 -26
Y ContD1 252 - - . . 252 18,5 -26
D1 | 252 24,1 -4 248 -2 244 17,1 -30
MES ContD1 278 - - - - 28,2 20,9 -26
D1 278 275 -1 26,1 -6 26,4 19,4 -26
MVES ContDl 245 - - - - 248 18,1 -27
D1 24,5 23,9 -2 23,0 -6 23,2 16,8 -27
COD ContDl 0,34 - . - - 0,34 0,23 -32
D1 0,34 0,33 -3 0,20 -41 0,42 0,24 -43
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5.1.2 Etape de digestion aérobie des boues

La notion de stabilisation réside essentiellement dans I’élimination ou la destruction
accélérée et controlée d’une partie (ou de la totalité) des matieres organiques a évolution
rapide, le reliquat des matiéres organiques stabilisées constituant un humus a vitesse de
décomposition lente ne pouvant plus dégager d’odeurs nauséabondes (Verhelst, 1974).

Dans le cas présent, la méthode de stabilisation envisagée est la digestion aérobie
mésophile. Des essais de digestion aérobie ont été réalisés avec différentes proportions de

boues de Valcartier et de Tembec ayant subi un prétraitement acide (essais A1 a D1).
5.1.2.1 Evolution des paramétres physico-chimiques

Les paramétres physico-chimiques mesurés au cours des différentes digestions sont la
température, le pH, le POR et 'oxygéne dissout. La température dans les réacteurs au
cours de la digestion oscillait entre 18 et 25 °C. Ces mesures de température attestent que
la stabilisation aérobie des boues s’est déroulée en condition mésophile. L’oxygeéne dissout
a été maintenu supérieur 4 2 mg/L afin que la demande biologique en oxygéne soit
constamment satisfaite. Quant au POR, celui-ci a globalement augmenté durant la
stabilisation. Les valeurs mesurées, sont comprises entre 200 et 500 mV (Figure 2B).

L’évolution du pH au cours de la digestion est conforme a celle décrite dans la littérature
portant sur le traitement des boues municipales. Les courbes (Figure 2A) peuvent se
décomposer en deux parties correspondantes a des étapes bien précises des transformations
biochimiques qui se déroulent dans les bioréacteurs. La minéralisation de I’azote organique

est en grande partie responsable de cette fluctuation du pH au cours de la digestion.

Les dix premiers jours de stabilisation voient le pH augmenter de sa valeur initiale 4 pH 8.
Cette hausse est vraisemblablement due au phénomeéne d’ammonification. Pendant cette
période, la minéralisation de la pollution organique produit de I’alcalinité qui a pour
conséquence d’augmenter de maniére plus ou moins significative le pH. La hausse du pH
est forte les 2 ou 3 jours qui suivent le début de la digestion, puis a tendance a se stabiliser.
I est probable qu’au début de la digestion, la quantité d’azote organique soit importante et

facilement disponible d’ou sa minéralisation rapide.
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Par la suite, un équilibre s’établit entre I’ammonification et la libération de I’azote organique
au cours de la lyse bactérienne. Si cette Iyse est lente, comme c’est souvent le cas,
’ammonification I’est également. Par conséquent, le pH aura tendance a se stabiliser

jusqu’a ce que d’autres phénoménes (la nitrification) viennent modifier son équilibre.

La baisse du pH au-dela du dixiéme jour est imputable au phénoméne de nitrification
biologique. Les bactéries nitrifiantes se développent dans le milieu en consommant
Ialcalinité, notamment les ions HCO;" comme source de carbone et ’ammoniaque des
boues pour leurs besoins métaboliques (Eckendfelder, 1982). Cela se traduit par une baisse
plus ou moins rapide du pH qui pourrait étre a la longue préjudiciable aux bactéries
nitrifiantes. Au cours de la nitrification le pH devient sensiblement constant apreés 1 a 3
jours. Ce fait est sans doute attribuable a une inhibition de la nitrification, car les bactéries

nitrifiantes sont extrémement sensibles aux conditions environnementales.

Par ailleurs, la nitrification dans les boues fraiches (controles de Al, B1, C1 et D1) semble
débuter avant celle des boues partiellement ou totalement pré-traitées (Al, B1, C1 et D1).
L’explication de cet état de fait pourrait étre la présence des ions carbonatés et
hydrogénocarbonatés dans les deux réacteurs. Ces composés sont utilisés par les bactéries
nitrifiantes au cours du processus de nitrification. L’acidification préalable des boues a
réduit la concentration de ces composés par rapport aux boues fraiches. Les bactéries
nitrifiantes auraient donc davantages d’aptitudes a se développer dans les boues fraiches, a
cause de la présence plus importante de leur source de carbone, en comparaison aux boues

préalablement acidifiées.
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Figure 2 Evolution du pH et du POR lors de Ia digestion aérobie des boues de
Valcartier. (A) pH, (B) POR. Symboles : (O) Al; (Q) B1; (A) C1;
(®) Cont A1 ; (l) Cont B1 ; (A) Cont C1

5.1.2.2 Cinétique de la réduction des solides

La stabilisation aérobie des boues a duré approximativement 20 jours pour les boues de
Valcartier alors que celle de Tembec a été menée pendant 7 jours. Cette durée est
suffisante pour évaluer la stabilisation aérobie des boues, parce que les boues peuvent étre
considérées comme stabilisées si la masse de celles-ci diminue de moins de 10 % au cours
d’une période d’aération de 5 jours a 20 °C (Brouzes, 1972). Les Figures 3 et 4 décrivent
I’évolution de la teneur en solides et leur taux de réduction pendant la durée de la digestion.
Les Tableaux 25 et 26 présentent les résultats globaux de la stabilisation opérée au cours
de cette expérimentation. Les résultats présentés montrent que Iefficacité de la digestion
aérobie, en termes de réduction des solides et du COD, est relativement peu différente entre
les boues fraiches (contrdles) et les boues pré-traitées. Toutefois, les réductions observées
en ce qui concerne les boues pré-traitées a I’acide sulfurique sont légérement supérieures &

celles des boues contrdles correspondantes.
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Les constantes cinétiques Ky d’élimination des MES calculées sur la durée de séjour des

boues dans les réacteurs montrent qu'elles sont presque égales pour chaque type de
traitement (Tableau 27). Cette constante cinétique de la digestion confirme le fait qu’il y a

peu de différence entre les boues stabilisées selon la méthode conventionnelle et celles qui

ont regu un traitement acide avant la digestion. L’acidification des boues, dont le but était

d'influencer positivement la digestion, s'est donc révélée inefficace.
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Figure 3

Evolution des divers solides lors de la digestion aérobie des boues de
Valcartier. (A) ST, (B) SV, (C) MES, (D) MVES. Symboles : (O) Al ;
Q) B1; (A) C1; (®) Cont Al ; (M) Cont B1 ; (A) Cont C1
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Réduction des divers solides lors de la digestion aérobie des boues de
Valcartier. (A) ST, (B) SV, (C) MES, (D) MVES. Symboles : (O) Al;
() B1; (A) C1; (@) Cont Al ; () Cont Bl ; (A) Cont C1




Tableau 27  Constantes cinétiques Ky d’élimination des MVES au cours des

différents essais de digestion des boues de Valcartier et de Tembec

Paramétres Valcartier Tembec

ContAl A1 ContBl1 Bl ContCl Ci1 ContD1 D1

Constante K4 (r") x 100 216 204 200 256 200 245 429 471

Cocfficient de détermination () 098 09 088 094 09 09 08 097

~

Temps de séjour (jours) 20 19 21

5.1.2.3 Elimination du COD

L’évolution du COD au cours de la digestion indique une baisse rapide et importante de la
teneur en COD dans les bioréacteurs, pour se stabiliser ensuite autour d’une valeur obtenue
aprés les deux premiers jours (Figure 5). Les courbes obtenues pour les différents essais
sont quasiment identiques. La concentration du COD diminue fortement aprés deux jours
(presque 60 % de réduction). Cette partie du COD réduite représente la fraction organique
facilement assimilable. Elle constitue un substrat libre que les micro-organismes
consomment; par la suite la phase endogéne de leur métabolisme commence au deuxieme
jour. Aprés le deuxiéme jour, le ralentissement de I’élimination du COD peut s’expliquer
par I’établissement d’un équilibre entre la lyse microbienne et la minéralisation du substrat

carboné par les micro-organismes encore vivants dans le milieu.

Généralement, la lyse bactérienne libére le contenu du cytoplasme qui est trés rapidement
minéralisé par les bactéries survivantes. Le reliquat du COD peut étre aussi constitué de la
portion difficilement assimilable de la matiére organique produite au cours de la digestion
et/ou des produits intermédiaires. En effet, selon Eckendfelder (1982) une portion de la
matiére organique peut étre métabolisée en composés intermédiaires sans conversion

appréciable en CO,.
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Sur la période de la digestion testée, le taux d’élimination du COD atteint 90 % pour les
boues de Valcartier, tandis que celui de Tembec est de seulement 43 % sur 7 jours.
Toutefois, le taux de réduction journalier est quasi identique, soit de 3,5 a 4,3 % j'] pour

I’ensemble des boues.

En résumé, les résultats de la stabilisation des boues de Valcartier et de Tembec montrent
que le prétraitement (abaissement du pH) a Pacide sulfurique a trés peu ou pas amélioré
I’élimination ou la destruction accélérée des matiéres organiques a évolution rapide. Le
niveau de stabilisation des boues fraiches est presque le méme que celui des boues pré-

traitées.
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Figure § Evolution du COD lors de la digestion aérobie des boues de

Valcartier. (A) Concentration, (B) Rendement d’enlévement.
Symboles : (O) A1; (Q) B1; (A) C1; (@) Cont Al ; (M) Cont B1;
(A) Cont C1
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5.2 Effet des divers prétraitements sur ’hydrolyse des boues

Il a été établi dans la section précédente que I’acidification des boues a pH 2,0 pendant
deux heures avait trés peu d’impact sur Iefficacité de la stabilisation aérobie des boues.
L’hydrolyse chimique des macromolécules organiques suite a I’acidification a été trés faible.
Afin d’améliorer le processus d’hydrolyse des boues, il a ét¢ envisagé d’employer un
traitement thermique pour activer les phénoménes de solubilisation et de minéralisation de
la matiére organique des boues. En effet, les différents travaux sur le conditionnement
thermique des boues ont démontré une solubilisation partielle des mati¢res en solution
(MES) retrouvées dans les boues d’épuration. La cuisson des boues dure habituellement
de 30 4 90 minutes et la température d’échauffement est comprise entre 160 et 210 °C. A
I’issue de ce traitement, de 20 a 30 % de la DBO passe en solution selon Henriet ef al.

(1973).

Les résultats de I’hydrolyse et de la solubilisation des boues lors du conditionnement
thermique sont quelques fois difficiles a comparer du fait du manque d’uniformité dans les
paramétres d’évaluation utilisés. Mais tous les auteurs ont observé une augmentation de la
matiére organique dans la liqueur des boues. En combinant I’acidification et le chauffage,
les résultats sur la digestibilité des boues municipales pourraient ainsi étre améliorée. Cette
section compare donc I'impact des traitements acide (Ac), thermique (Th) et acido-
thermique (Act+Th) sur I’hydrolyse des solides présents dans les boues d’épuration des
stations de Valcartier (V) et de Tembec (T).

Les conditions expérimentales détaillées de ces essais sont décrites dans la section matériels
et méthodes. II faut rappeler que ces essais ont été effectués en fioles d’Erlenmeyer agitées
de 500 mL de capacité, sur des volumes de 300 mL de boues. Les quantités de produits
chimiques requises pour les divers tests sont présentées aux Tableaux 28 et 29. Les
conditions employées pour le traitement acide sont similaires a celles de la section
précédente (acidification a pH 2,0 pendant deux heures), alors que le traitement thermique
consistait a ’autoclavage des boues (121 °C et 15 psi) pendant une heure.
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Une partie des expérimentations (essais 3 et 4) a également été réalisée sur des boues ayant
été pré-aérées pendant 24 heures, alors que I'autre partie des tests (essais 1 et 2) ont été
conduits sur des boues non pré-aérées. De méme, une moitié des expériences (essais 1 et
3) ont été menée sur les boues complétes, alors que Iautre moitié (essais 2 et 4) a été
effectuée sur une fraction des boues constituée des matiéres en suspension resuspendues

dans I’eau déminéralisée (MESR).

Les Tableaux 30 & 33 rassemblent les résultats des bilans de solides (ST, SV, MES et
MVES) des essais d’hydrolyse qui ont été menés respectivement sur les boues de Valcartier
et de Tembec. Ils comparent les impacts des divers traitements sur les boues, ainsi que sur
les MESR. Les résultats démontrent une faible réduction des ST et de SV et une variation
relativement importante des MES et des MVES dans les échantillons traités

thermiquement.

Les différents traitements affectent trés peu les ST et les SV contenus dans les boues et
dans les MESR. Les variations sont dans la plupart des cas inférieures a 10 %. Les ST et
les SV traduisent trés peu 'effet des différents traitements sur les échantillons testés. Ces
paramétres permettent de faire le bilan de masse a chaque instant dans les boues.
L’hydrolyse modifie la structure des macromolécules organiques sans affecter de maniere
importante la masse séche des boues. En d’autres termes, les divers traitements appliqués
résultent en une faible perte de solides résultant de la minéralisation compléte de la matiére
organique (production de gaz carbonique). Toutefois, des pertes de masse peuvent étre
dénotées suite a la minéralisation des composés inorganiques (perte de carbonate, d’azote,
etc.) présents dans les boues. La proportion de ces composés (surtout les carbonates) est
toutefois trés faible dans les boues biologiques. Ainsi, ces pertes pourraient expliquer les
faibles variations des ST et des SV observées au cours des essais d’hydrolyse et de
solubilisation des MES dans les boues.
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Tableau 28  Consommation de produits chimiques pour I’hydrolyse des boues de
Tembec lors de Pétude de Deffet des divers prétraitements sur
P’hydrolyse des boues

Volume Volume (mL) Concentration (g/L)
traité
Prétraitement Essais pH (mL) H;SO, NaOH SO/ Na' Total
(1I0N) (@10N)
El-T 1,98 300 2,0 0 3,20 0 3,20
Ac E2-T 2,00 300 2,0 0,6 3,20 0,46 3,66
E3-T 1,94 300 20 0,2 3,20 0,15 3,35
E4-T 2,09 300 1,0 0 1,60 0 1,60
F1-T 8,55 300 0 0 0 0 0
Th F2-T 6,65 300 0 0 0 0 0
F3-T 8,60 300 0 0 0 0 0
F4-T 6,86 300 0 0 0 0 0
GI-T 1,99 300 2,0 0 320 0 3,20
Ac+Th G2-T 1,92 300 2.2 0,6 3,52 0,46 3,96
G3-T 2,09 300 20 0,2 3,20 0,15 3,35
G4-T 2,09 300 1,0 0 1,60 0 1,60
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Tableau29 Consommation de produits chimiques pour Phydrolyse des boues de
Valcartier lors de P'étude de Peffet des divers prétraitements sur
Phydrolyse des boues

Volume Volume (mL) Concentration (g/L)
traité
Prétraitement Essais pH (mL) H,SO, NaOH SO/ Na* Total
(10N) Q0N
El-V 2,02 300 2,0 0 3,20 0 3,20
Ac E2-V 2,06 300 3,0 1,2 4,80 0,92 5,72
E3-V 2,00 300 2,2 0 3,52 0 3,52
E4-V 2,03 300 1,6 0 2,56 0 2,56
F1-V 6,00 300 0 0 0 0 0
Th F2-V 6,00 300 0 0 0 0 0
F3-v 6,00 300 0 0 0 0 0
F4-V 5,97 300 0 0 0 0 0
G1-V 1,95 300 2,0 0 3,20 0 3,20
Ac+Th G2-v 1,98 300 3,0 1,0 4,80 0,80 5,60
G3-V 2,20 300 2,0 0 3,20 0 3,20
G4-V 2,22 300 14 0 2,24 0,0 2,24
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Les MES et les MVES sont par définition les paramétres susceptibles de bien traduire
Iimpact des différents traitements physico-chimiques sur les boues. Tel que démontré aux
Tableaux 32 et 33, Pacidification seule (Ac) n’induit qu’une légére varation (inférieure a
10 %) des MES et des MVES dans les boues et dans les MESR. Cette variation pourrait
étre attribuable a I’hydrolyse des complexes organométalliques qui peuvent exister dans les
boues. En effet, les métaux lourds dans les boues peuvent se présenter sous forme de
complexes avec la matiére organique. La mobilité de ces métaux croit avec ’acidité du
milieu qui hydrolyse les complexes (Edeline, 1981). Les métaux ainsi libérés précipitent
sous forme d’hydroxydes métalliques insolubles lorsque le milieu est neutralisé avec un
agent alcalin. Par conséquent, I’hydrolyse des complexes organométalliques pourrait
expliquer la variation des MES et des MVES dans les boues traitées. Cette variation sera
d’autant plus importante si la quantité des complexes organiques est €levée d’une part, et

d’autre part, si ’acidité est suffisante pour provoquer les réactions d’hydrolyse.

Le traitement thermique (Th), appelé aussi cuisson, affecte davantage les MES et les
MVES contenues dans les boues et les MESR. Les réductions induites sont relativement
importantes. Elles sont comprises entre 2 et 9 % pour les échantillons en provenance de la
station d’épuration de Valcartier. Quant aux boues de Tembec, la diminution varie entre 0
et 21%. Des variations plus importantes sont observées dans les échantillons
préalablement acidifiés (ActTh). La réduction se situe entre 6 et 28 % pour les boues de
Valcartier et entre 5 et 19 % pour les boues de Tembec. L’acidification a donc catalysé
I’hydrolyse et la solubilisation des MES au cours du traitement thermique. Par ailleurs, les
réductions des MES au sein des MESR sont, en général, inférieures a celles des boues. 11
est difficile d’expliquer de maniére convenable cette différence & cause du manque

d’information a ce sujet.
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Tableau 30 Bilan des solides totaux lors de ’hydrolyse des boues de Valcartier et

de Tembec
Boues Prétraitement Essais ST initial ST final Variation

@L) @L) (%)

E1-V 20,8 20,3 -2

Ac E2-V 19,0 19,2 +1

E3-V 18,7 184 -2

E4-V 17.3 16,3 -6

F1-V 20,8 20,2 -3

Valcartier Th F2-V 19,0 18,6 -2
F3-v 18,7 18,9 +1

F4-V 17,3 17,7 +2

G1-v 20,8 18,3 -12

ActTh G2V 19,0 18,6 -2

G3-V 18,7 17,8 -5

G4-V 17,3 16,4 -5

E1-T 233 22,6 -3

Ac E2-T 194 18,7 -4

E3-T 21,5 21,8 +1

E4-T 193 19,1 -1

F1-T 233 21,2 -9

Tembec Th F2-T 194 20,2 +4
F3-T 21,5 21,9 +2

F4-T 19,3 19,5 +1

G1-T 233 228 -2

Act+Th G2-T 194 18,8 -3

G3-T 21,5 20,9 -3

G4-T 193 19,9 +3
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Tableau 31  Bilan des solides volatils lors de I’hydrolyse des boues de Valcartier et
de Tembec
Boues Prétraitement Essais SV initial SV final Variation

/L) /L) (%)

E1-Vv 15,2 14,5 -5

Ac E2-V 14,0 14,1 +1

E3-V 13,3 12,9 -3

E4-V 11,9 11,0 -8

F1-v 15,2 14,6 -4

Valcartier Th F2-V 14,0 13,5 -4
F3-V 13,3 13,4 +1

F4-V 11,9 12,3 -3

G1-V 15,2 12,7 -16

Act+Th G2-v 140 13,6 -3

G3-vV 13,3 12,4 -7

G4-vV 11,9 11,0 -8

E1-T 19,3 18,8 -3

Ac E2-T 17,1 16,5 -3

E3-T 17,7 18,1 +2

E4-T 16,9 16,8 -1

Fi-T 19,3 19,0 -1

Tembec Th F2-T 17,1 17,5 +2
F3-T 17,7 18,0 +2

F4-T 16,9 17,1 2]

G1-T 19,3 174 -9

Ac+Th G2-T 17,1 16,5 -3

G3-T 17,7 17,2 -3

G4-T 16,9 17,6 +4
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Tableau32 Bilan des matiéres en suspension lors de Phydrolyse des boues de
Valcartier et de Tembec
Boues Prétraitement Essais MES initial MES final Variation

L) @/L) (%)

E1-V 21,0 19,4 -8

Ac E2-V 19,1 18,3 -4

E3-V 17,1 18,6 +9

E4-V 16,9 15,6 -8

F1-v 21,0 19,0 -9

Valcartier Th 2V 19,1 17,5 -8
F3-V 17,1 16,7 -2

F4-V 16,9 16,2 -4

G1-v 21,0 15,1 -28

ActTh G2-vV 19,1 16,0 -16

G3-v 17,1 14,4 -16

G4-V 16,9 15,2 -10

E1-T 20,9 19,3 -8

Ac E2-T 19,5 19,0 -2

E3-T 20,5 21,7 -6

E4-T 19.8 20,3 +2

F1-T 20,9 17,0 -19

Tembec Th F2-T 19,5 19,3 -1
F3-T 20,5 16,7 -18

F4-T 19,8 17,6 -11

G1-T 20,9 18,2 -13

Ac+Th G2-T 19,5 18,5 -5

G3-T 20,5 17,9 -13

G4-T 19.8 16,0 -19
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Tableau 33  Bilan des matiéres volatiles en suspension lors de I’hydrolyse des boues
de Valcartier et de Tembec
Boues Prétraitement Essais MVES initial MVES final Variation

@L) L) (%)

E1-V 15,5 15,1 -2

Ac E2-V 140 14,1 -1
E3-V 12,1 14,0 + 16

E4-V 11.8 11,7 -1

F1-V 15,5 13,7 -9

Valcartier Th F2-V 14,0 12,7 -9
F3-v 12,1 11,6 -4

F4-V 11,8 11,0 -7

G1-v 15,5 11,3 -27

ActTh G2-v 140 12,0 -14

G3-v 12,1 10,6 -12

G4-vV 118 11,1 -6

E1-T 18,2 17,0 -6

Ac E2-T 17,2 17,8 -3

E3-T 17,8 18,8 +6

E4-T 174 17,9 +3

F1-T 18,2 144 -21

Tembec Th F2-T 17,2 17,1 +0
F3-T 17,8 14,1 -21

F4-T 17,4 15,6 -10

G1-T 18,2 15,9 -13

Ac+Th G2-T 172 16,0 e

G3-T 17.8 15,3 -14

G4-T 174 14,1 -19
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La cuisson des boues entraine une augmentation de la teneur du COD dans la liqueur des
boues et des MESR (Tableau 34). Pour les boues de Valcartier, la teneur finale en COD
atteint le double de la concentration initiale, alors que celle de Tembec équivaut de 3 a 5
fois la valeur initiale. Quant aux MESR, un enrichissement important en COD est observé
pour les différents tests. En fonction des boues et des conditions, le facteur multiplicatif du
COD initial est compris entre 4 et 9. La combinaison de I’acidification et du traitement

thermique permet de hausser appréciablement le contenu en COD par rapport au traitement

thermique et surtout par rapport a Pacidification seule. Dans ces conditions, le gain en

COD équivaut de 2 a 5 fois sa valeur initiale dans les boues, alors qu’il atteint 8 a 13 fois

pour les MESR.

Les fortes teneurs en COD dans les MESR peuvent s’expliquer par ’action directe du
prétraitement sur les matiéres en suspension. En effet, les résultats indiquent qu’une part
importante du COD dans les boues provient des MVES. Le taux d’hydrolyse de la matiére
organique (MVES) dans les MESR est trés proche de celui des boues (Tableau 35). La
cuisson des boues a probablement provoqué la libération des composés organique
facilement thermolabiles comme les phospholipides. Notons que ces résultats sont en
accord avec ceux des travaux de Gaudy ef al. (1971), Everett (1974) et Bouthelet (1970)
soulignant que le traitement thermique de boues acidifiées augmente la teneur en matiére

organique dans le surnageant.

Par ailleurs, le Tableau 35 témoigne que I’aération préalable des boues avant leur traitement
n’améliore pas les résultats de I"hydrolyse et de la solubilisation des boues de Valcartier.

Les légéres variations observées entre les boues aérées et non aérées de Tembec empéchent
de conclure sur une amélioration intéressante. Le but de I’aération était d’augmenter le
POR des boues, afin de faciliter ’oxydation des matiéres organiques par I’acidification.

Ainsi, Paération ne semble pas avoir un impact appréciable sur ’hydrolyse et la
solubilisation des boues. Les résultats des essais montrent que I’'impact des traitements sur

les boues préalablement aérées est peu différent de celui des boues fraiches.

Les taux d’hydrolyse et de solubilisation des MVES dans les échantillons acidifiés des

boues de Valcartier sont le double de ceux des boues non acidifiés aprés le choc thermique.




Cette amélioration est relativement faible pour les boues de Tembec. Considérant ces
observations, il peut étre affirmé que Pacidification catalyse les processus de production du
COD d’une part, et d’autre part, que la nature des boues peut atténuer I’action catalytique

de I’acide sulfurique.

Par ailleurs, le Tableau 35 met en perspective la hausse de la teneur du COD observée suite
aux divers traitements. Ainsi, I’hydrolyse acide des boues peut sembler intéressante en
considérant uniquement le gain en COD dans le surnageant des boues, mais ce gain apparait
faible lorsqu’il est rapporté par unité de MVES initialement présentes. Le ratio ainsi défini
varie de 0,000 a 0,009 g de COD /g de MVES initiales. En comparaison, le ratio varie de
0,035 a 0,093 pour le traitement thermique, alors que pour le traitement acido-thermique le

ratio fluctue de 0,069 a 0,102.

En somme, les résultats de ’hydrolyse par la chaleur font état d’une réduction relativement
importante des MES et des MVES dans les boues utilisées. Cette réduction est la
conséquence des réactions d’hydrolyse et de solubilisation des matiéres en suspension

(MES et MVES), lesquelles réactions sont catalysées par I’acidité du milieu.
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Tableau 34  Bilan du carbone organique dissous lors de Phydrolyse des boues de

Valcartier et de Tembec

Prétraitement Essais COD initial COD final Variation
L) L) (%)

-18




Tableau35 Rendement de solubilisation des solides (g COD / g MVES initiales)

lors de ’hydrolyse des boues de Valcartier et de Tembec

Prétraitement Essais Valcartier Tembec
El -0,007 -0,008

Ac E2 + 0,008 +0,001
E3 +0,009 + 0,001

E4 + 0,000 +0,002

F1 +0,040 +0,072

Th F2 +0,039 +0,093
F3 +0,041 +0,062

F4 + 0,035 +0,059

G1 +0,075 + 0,089

Ac+Th G2 +0,079 +0,102
G3 + 0,089 +0,084

G4 + 0,069 +0,094
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5.3 Effet de la durée du traitement thermique sur la digestion des boues

La présente section porte sur I'influence du temps de traitement thermique sur I’hydrolyse
et la solubilisation des solides des boues et sur la digestion aérobie subséquente. L’effet des
prétraitements (Th, Act+Th) sur la digestion a été évalué d’abord en fioles d’Erlenmeyer
agitées, puis en réacteur de 40 L de capacité. Le but recherché dans cette partie des
travaux était de pouvoir faire une comparaison sur Iefficacité de I’élimination des solides

entre les différentes conditions d’hydrolyse testées.

Les conclusions des travaux en fioles d’Erlenmeyer agitées ont guidé le choix du temps de
traitement thermique des boues testé par la suite a I’échelle du réacteur de laboratoire. Les
boues utilisées au cours de ces essais proviennent des stations de traitement des eaux usées

de la base militaire de Valcartier (V) et de la ville de Jonquiére (J).
5.3.1 Essais en fioles d’Erlenmeyer agitées

Les essais en fioles d’Erlenmeyer agitées ont consisté a ’hydrolyse thermique des boues
fraiches (Th) et préalablement acidifiées (ActTh) a différents temps de séjour dans
lautoclave. Les quantités de produits chimiques ajoutées aux boues lors des essais

d’hydrolyse sont indiquées aux Tableaux 36 et 37.
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Tableau 36  Consommation de produits chimiques pour ’hydrolyse des boues de
Valcartier lors de I’étude en fioles agitées de Peffet de la durée du

traitement thermique sur la digestion des boues

Volume Volume (mL) Concentration (g/L)

traité

Prétraitement Essais pH (mL) H,S0, NaOH SO/ Na' Total
(10N) (0N




Tableau 37  Consommation de produits chimiques pour 'hydrolyse des boues de

Jonquiére lors de I’étude en fioles agitées de Peffet de la durée du

traitement thermique sur la digestion des boues

Volume Volume (mL) Concentration (g/L)

traité

Prétraitement (mL) H;SO, NaOH SO/ Na'
(10N) (@0N)




5.3.1.1 Etape d’hydrolyse des boues

Les résultats de ’hydrolyse des boues sur les solides sont portés aux Tableaux 38 et 39.
Une faible réduction des ST et des SV, au maximum de 6 % pour les boues simplement
autoclavées et 10 % dans les boues préalablement acidifiées puis chauffées, a été constatée.

L’effet du temps de cuisson des boues semble influencer trés peu le bilan de ces solides.

Le prétraitement a entrainé une 1égére réduction des MES et MVES. Cela s’est traduit par
une réduction de la teneur en MES comprise entre 1 et 16 %. Quant aux MVES, cette
réduction a varié entre 1 et 27 %. Les diminutions les plus importantes ont ét€ observées
dans les boues de Jonquiére. Les 30 premiéres minutes de traitement thermique ne
semblent pas affecter significativement le bilan des solides des boues. En effet, dans ce cas
les variations observées dans les boues aprés I’hydrolyse sont inférieures en valeur absolue a
10 %. Des taux de réduction relativement importants des MVES (entre 15 et 30 %), sauf
quelques exceptions, ont été mesurés pour les temps de cuisson de 45 et 60 minutes. En
outre, une solubilisation des MES et des MVES légérement plus marquées a été relevée

dans le cas des boues acidifiées, comparativement a celles uniquement autoclavées.

Les résultats des Tableaux 38 et 39 démontrent que le temps de cuisson a relativement peu
d’impact sur les différents solides présents dans les boues autoclavées. Toutefois,
Iacidification préalable des boues permet d’obtenir une réduction notable des solides

(notamment des MVES) aprés 45 et 60 minutes de traitement thermique.

Par ailleurs, il a été noté que le prétraitement a plus d’impact sur les solides des boues de
Jonquiére par rapport aux boues de Valcartier. Cette différence est vraisemblablement due
a la nature différente des boues. Les boues de Valcartier sont des boues mixtes (forte
proportion de boues primaires 60 %), alors que celles de Jonquiére sont uniquement

constituées de boues secondaires, donc plus riches en matiére organique.

A P’issu du traitement thermique, la teneur en COD s’est accrue substantiellement ce qui a
permis I’obtention de filtrats riches en matiére organique dissoute. Les résultats indiquent
que le traitement thermique augmente de maniére importante la concentration du COD

exprimée en g de Carbone/L dans les boues.
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L’augmentation de la teneur en COD dans les boues s’effectue rapidement lors du

traitement thermique et progresse tout au long de la durée de la cuisson des boues.

Le taux d’augmentation plus élevé dans les boues de Jonquiere, par rapport aux boues de
Valcartier, peut s’expliquer par la plus faible valeur du COD initial dans les boues de

Jonquiére (0,42 g/L), en comparaison a la valeur initiale dans les boues de Valcartier

(1,31 g/L).

Entre deux temps de cuisson consécutifs, le gain supplémentaire a tendance a diminuer en
fonction du temps. Le gain additionnel maximal entre deux temps de chauffage consécutifs
est de 0.2 et 0.3 g de C/L, respectivement pour les boues acidifiées et autoclavées de
Valcartier et de Jonquiére. 1l a été obtenu lorsque le temps de cuisson passe de 15 a
30 min. En ce qui concerne les boues simplement autoclavées, il est de 0.2 g de C/L pour
le méme intervalle. Le gain maximal obtenu en terme de pourcentage de COD
supplémentaire est de 12% et 23 %, respectivement pour les boues uniquement

autoclavées et celles préalablement acidifiées aprés 30 mn de cuisson.

Les résultats démontrent que les éléments organiques thermolabiles diminuent avec le
temps de cuisson. On peut penser que la stabilisation thermique des boues est accentuée
seulement pendant les 30 premiéres minutes du traitement thermique. Apreés cette période,
la nature physico-chimique des MES empéche la poursuite du processus d'hydrolyse, c’est

a dire que celles-ci acquiérent une stabilité thermochimique vis a vis du prétraitement.

Les gains du COD masquent I’effet réel du traitement physico-chimique sur les boues. En
effet, bien que des pourcentages élevés d’augmentation du COD aient été obtenus,
I’hydrolyse de la matiére organique est faible, si le gain en COD est rapporté au gramme de
matieres organiques (MVES) présentes initialement dans les boues (Tableau 40). Ce
rapport a ét€ appelé (Fy.) pour les besoins de la discussion. Celui-ci croit légérement avec
le temps de cuisson. Dans les boues uniquement autoclavées (essais H), le ratio aprés une
heure est au moins 60 % supérieur a celui obtenu aprés 15 minutes de chauffage. Pour les
boues acidifiées autoclavées et neutralisées (essais I), ce ratio augmente avec le temps et est

presque doublé apres 60 mn, par rapport a 15 min.
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En outre, le Tableau 40 démontre que I’acidification a catalysé I’hydrolyse. Les ratios Fy
des boues acidifiées, autoclavées et neutralisées (essais I) sont 1.5 a 1.9 fois supérieurs a
ceux des boues simplement autoclavées (essais H). Globalement, la réduction des MVES
induit une hausse de la teneur en COD, laquelle reste faible (13 % au maximum), toutes

proportions gardées.

Par ailleurs, I’hydrolyse et la solubilisation de la matiére organique dans les boues sont
sensiblement plus élevées au niveau des boues préalablement acidifiées que celles non
acidifiées. Ce fait se traduit par la présence de COD plus élevé dans les boues acidifiées, ce
qui témoigne que Pacidité, quoique faible, catalyse le phénomene d’hydrolyse et de

solubilisation dans les boues utilisées.

Comparées aux boues de Jonquiére, les boues de Valcartier sont moins affectées par les
traitements appliqués. Le rendement unitaire de I’hydrolyse des boues de Jonquiére est
supérieur a celui de Valcartier. Les valeurs de Fy, de Jonquiére sont plus élevées que celles
de Valcartier. La différence trouve son explication dans la nature et dans la composition
des boues. 1l est probable que les boues mixtes de Valcartier soient composées de MES
relativement inertes par rapport aux conditions physico-chimiques appliquées lors des
prétraitements. En effet, les boues d’épuration mixtes ont une faible teneur en biomasse, et
sont souvent composées de graisses, de débris de papier et de fragments non-désagréges,
lesquels nécessitent des conditions drastiques pour étre hydrolysées efficacement. Quant
aux boues biologiques, la principale composante de la matiére organique est constituée par
des corps microbiens ou des produits d’excrétions de ces derniers tels que des
polysaccharides (Juste, 1979). Cette composante majeure est certainement plus facilement
hydrolysable que celle prévalant dans les boues mixtes.

Dans cette partie de la recherche, il a été établi que les boues utilisées se prétent plus ou
moins bien & I’hydrolyse. Les conditions expérimentées sont probablement moins
éprouvantes pour les MES. Les résultats semblent prouver que le temps que dure le
traitement thermique affecte peu les phénoménes physico-chimiques conduisant a
’hydrolyse et a la solubilisation des matiéres organiques réfractaires contenues dans les

boues municipales.
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De ces résultats, il peut étre déduit la possibilit¢ d’autoclaver les boues sur une breve
période (inférieure a 30 minutes) pour obtenir une hydrolyse convenable. Il faut cependant
prendre en considération la concentration des solides initiales dans les boues a pré-traiter.

En calorimétrie, la quantité de chaleur absorbée par les boues au cours du traitement
thermique est proportionnelle 4 la masse de cette derniére, donc liée a la concentration des
solides totaux. Par conséquent, le temps de séjour requis a I’autoclave peu aussi dépendre
du pourcentage de matiére séche. Pour ce qui est des boues qui ont été utilisées, un temps

de séjour de 15 ou 30 minutes a I’autoclave est suffisant.

Par ailleurs, les résultats démontrent que I’acidification catalyse le mécanisme d’hydrolyse
des MES. 11 est probable qu’une acidification appropriée des boues combinées a un
traitement thermique adéquat pourrait conduire a une meilleure hydrolyse. En d’autres
termes, une optimisation des conditions d’hydrolyse serait souhaitable afin de rehausser la

performance du prétraitement.

La section suivante porte sur la digestibilité des boues hydrolysées. En effet, le COD
engendré par le prétraitement mesure globalement la matiére organique solubilisée dans les

boues, mais ne fournit pas de renseignements sur la digestibilité des boues hydrolysées.
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Tableau 38  Variations des divers solides lors de ’hydrolyse et la digestion aérobie

en fioles agitées des boues de Valcartier

Solides  Essais Prétraitement Digestion
Initial  Acidif. Var. Neutral.  Var. Initial Final Var.
(g/L) (g/L) (%) (g/L) (%) (z/L) (g/L) (%)
Cont-V 15.1 - . - - 15.1 13,1 - 14
H1-V 15,1 - - 14,9 -1 15,2 13,9 -8
H2-V 15,1 - 15,7 +4 15,8 14.6 -8
H3-V 15,1 . . 15,6 3 15,6 14,2 -9
ST H4-V 15.1 - 14.7 -3 14.6 13,4 -8
11-v 15,1 - 15,2 +1 14,7 12,3 -16
2-v 15,1 - - 15,8 +5 15,1 13,4 -11
I3-V 15,1 - - 15,2 +1 15,5 12,7 -18
14-V 15,1 - - 143 -5 14,3 12,7 -11
Cont-V 12,3 - - - - 12,3 10,3 -16
H1-V 12,3 . : 12,2 =1 12,3 11,1 -10
H2-V 12,3 . . 12,8 +4 12,9 11,7 -9
H3-V 12,3 - - 12,7 +3 12,7 11,3 -11
SV H4-V 12,3 - - 11,9 -3 11.8 10.7 -9
11-v 12,3 - - 12,3 0 12,0 10,3 -14
-V 12,3 - ‘ 127 +3 12,3 10,6 -14
B-V 12,3 - g 12,2 -1 11,7 9.8 -16
14-V 12,3 - - 11,5 -7 11,5 9.9 -14
Cont-V 13,8 - - - - 13,8 12,3 -11
H1-V 13,8 - - 13,5 -2 13,5 12,5 -7
H-V 138 . - 138 0 14,2 13,5 -5
H3-V 13,8 - - 13,5 -2 133 12,4 -7
MES H4-V 13,8 - - 11,9 - 14 12.5 12.0 -4
1-v 13,8 . - 13,6 -1 13,0 12,7 -2
2-V 13,8 - - 13,5 -2 13,6 13,0 -4
B3-v 13,8 - - 12,5 -9 12,5 12,3 -2
14-V 13,8 - - 11,6 -16 11.7 12.4 -6
Cont-V 11,5 - - - - 11,5 10,0 -13
H1-V 11,5 - - 11,1 -3 11,0 9.8 -11
H2-V 11,5 - - 114 -1 11,6 10,7 -8
H3-V 11,5 - - 11,1 -3 10,9 9.6 -12
MVES  H4-V 11,5 - - 9.6 -16 10,2 9.4 -8
I1-v 11,5 - - 10,7 -7 11,6 92 -21
R2-v 11,5 - - 10,7 -7 10,7 9,4 -12
B-v 11,5 - - 938 -15 9.8 9,1 -7
4-V 11,5 - - 9,0 -21 9.3 9.3 0
Cont-V 1,31 - - - - 1,31 0.49 -62
H1-V 1,31 - - 1,54 +17 1,64 0,72 -56
H2-V 1,31 - - 1,71 +30 1,68 0,91 -46
H3-V 1,31 - - 1,73 +32 1,66 0,89 -46
COD H4-V 1,31 . - 1,72 +31 1.48 0.83 - 44
I1-v 1,31 - - 1,75 +33 1,75 0,69 -60
-V 131 . . 1,95 +49 1,97 0,74 -62
B3-V 1,31 - . 2,11 +61 2,28 0,74 -67
4-V 1,31 - - 2.10 + 60 2.11 0.63 -70
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Tableau 39  Variations des divers solides lors de ’hydrolyse et la digestion aérobie
en fioles agitées des boues de Jonquiére
Solides  Essais Prétraitement Digestion

Initial  Acidif. Var.  Neutral.  Var. Initial Final Var.
(/L) (g/L) (%) (/L) (%) (/L) (/L) (%)

Cont-J 21,4 - - - - 23,1 20.8 -10

H1-J 214 - - 213 0 21,4 19,0 -11

H2-J 21,4 - - 20,9 -2 21,1 18,9 -10

H3-J 214 - - 21,0 -2 21,2 19,0 -10

ST H4-J 214 - - 214 0 21,5 18,4 - 14
I1-J 21,4 - - 21,0 -2 20,9 16,0 -23

12-] 214 - - 20,2 -6 20,2 15,5 -23

I3-] 214 - - 20,7 -3 20,1 14,8 -26

14-J 214 - - 20,1 -6 20,4 15,7 -23

Cont-] 129 - . 2 - 13,9 12,5 -10

H1-J 12,9 - - 12,8 0 129 10,5 -19

H2-J 12,9 - - 12,4 -4 12,6 10,3 -18

H3-J 12,9 - - 12,6 -2 12,7 10,4 -18

SV H4-J 12,9 - - 12,9 0 13,0 9,9 -24
11-J 12,9 = = 12,5 = 12,4 75 -39

2] 12,9 - - 11,7 -9 11,7 7.0 -40

13- 12,9 - = 12,2 -5 11,6 6,3 -46

14-J 12,9 - - 116 -10 11,9 72 -39

Cont-J 20.9 - - - - 22,8 20,7 -9

Hi-J 20,9 - - 19,7 -6 20,0 16,6 -17

H2-J 20,9 - - 19,7 -6 20,0 16,3 -18

H3-J 20,9 - - 19,2 -8 20,2 15,7 -22

MES H4-J 20,9 - - 19,2 -8 19,5 16,3 - 16
I1-1 20,9 - - 203 -3 20,9 16,1 -23

12-) 20,9 - - 19,0 -9 18,8 15,8 -16

I3-] 20,9 - - 18,2 -13 18,6 16,2 -13

14-] 20,9 - - 18,5 -11 19,5 17,1 -12

Cont-J 12,4 - - - - 13,7 10,6 -23

Hi-J 12,4 3 : 113 -9 11,5 86 -25

H2-J 12,4 - - 11,5 -7 11,7 84 -28

H3-J 12,4 - - 11,3 -9 11,5 8,2 -29

MVES H4-J 124 - - 10,8 -13 11,1 85 -23
11-] 12,4 = = 10,9 -12 11,4 73 -36

12-) 124 - - 9,6 -22 10,2 7.1 -30

I3-J 124 - - 9,1 -27 9,5 72 -24

14-J 124 - - 9,1 -26 9,9 7.2 -27

Cont-J 0,42 - - - - 0,42 0,12 -71

H1-J 0,42 - - 1,00 +130 1,00 0,20 -80

H2-J 0,42 - - 1,06 +152 1,06 0,27 -74

H3-J 0,42 - - 1,18 + 181 1,18 0,26 -78

COD H4-J 0.42 - - 1.33 +217 1,33 0,59 -56
11-J 0,42 - . 1,30 +209 1,30 0,38 ~J1

124 0,42 B - 1,59 +278 1,59 0,42 -73

13- 0,42 a - 1,80  +330 1,80 0,35 -80

14-] 0,42 - - 2,09 +398 2,09 0,35 -83
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Tableau40  Rendement de solubilisation des solides (g COD / g MVES initiales)

lors de I’hydrolyse en fioles agitées des boues de Valcartier et de

Jonquiére
Prétraitement Essais Valcartier Jonquiére

H1 +0,020 +0,046

Th H2 +0,035 +0,052

H3 +0,037 +0,061

H4 +0,035 +0,074

4] +0,038 +0,071

Ac+Th j 7} +0,056 +0,095

I3 +0,070 +0,110

4 +0,065 +0,135
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5.3.1.2 FEtape de digestion aérobie des boues

Apres les prélevements des échantillons pour évaluer I'impact du traitement physico-
chimique sur les boues de Jonquiére et de Valcartier, Iinoculation du reste des boues
hydrolysées a été effectuée, puis celles-ci ont été incubées pendant respectivement 7 et 21

jours.
5.3.1.2.1 Cinétique de la réduction des solides

Les résultats obtenus concernant les variations de solides sont rassemblés aux Tableaux 38
et 39. Des taux de réduction des solides légérement supérieurs ont ét€ mesurés dans les
boues hydrolysées en comparaison aux boues contrdles. Toutefois, cette différence excéde
rarement 15%. Les boues préalablement acidifiées connaissent des taux élimination
sensiblement plus élevés que les boues uniquement autoclavées. L’effet du temps de
chauffage est peu perceptible. En effet, pour une méme série d’échantillons, les taux

d’élimination sont semblables a 10 % pres.

En ce qui concerne I’effet du temps de cuisson sur la digestion des boues, les résultats
indiquent I’existence d’une faible différence entre les taux de réduction des boues
hydrolysées. L’efficacité de la digestion a tendance méme a décroitre lorsque le temps du
traitement thermique augmente. La nature des solides dans les boues apreés le traitement
thermique pourrait expliquer cette observation. En effet, la performance de la stabilisation
des boues dépend de la biosorption des substrats, de la structure des flocs et de la
dégradabilit¢ des solutés. Or, le traitement thermique provoque ou accélére des
phénomenes physiques et chimiques tels ’hydrolyse et le « cracking » qui ont pour effet de
rompre les complexes colloidales et de rendre plus denses les éléments constitutifs des
boues (Vaillant, 1974). Cette modification ralentit ou annihile ’hydrolyse enzymatique des
solides organiques. Comme I’action coagulante de la chaleur augmente avec le temps de
chauffage, il apparait normal que le taux de réduction des solides ait tendance a diminuer
lorsque le temps de séjour dans "autoclave augmente. Par ailleurs, la solubilisation de la
DBO constatée lors du conditionnement thermique des boues indique qu’il y a une

stabilisation thermique qui se produit. Les MES résultantes du traitement sont donc
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probablement peu biodégradables.
5.3.1.2.2 Elimination du COD

L’élimination du COD est importante dans les boues hydrolysées, celle-ci atteint 80 % dans
certains cas (Tableaux 38 et 39). Toutefois, cet enlévement de la COD est peu différent
des boues controles. Les résultats démontrent que le COD engendré au cours de
I’hydrolyse est biodégradable au moins a 70 %. Les 30 % restants sont réfractaires a la

minéralisation biologique ou sont des produits intermédiaires.
5.3.2 Essais en bioréacteur

Les essais de digestion aérobie réalisés en fioles d’Erlenmeyer agitées montrent que les
boues hydrolysées aprés 30 mn de traitement thermique a I’autoclave ont des résultats aussi
bons, en terme de réduction des solides, que des boues ayant été chauffées pendant des
périodes plus longues. Aussi, il a été décidé de reproduire en réacteur ’essai a 30 mn, pour
confirmer ou infirmer les résultats obtenus en fioles agitées. Les prétraitements de J1 et K1.
sont identiques a ceux décrits antérieurement. Les quantités de produits chimiques ajoutées

aux boues lors des essais d’hydrolyse sont indiquées au Tableau 41.

Tableau 41  Consommation de produits chimiques pour Phydrolyse des boues de
Valcartier et de Jonquiére lors de I’étude en réacteur de Peffet de la

durée du traitement thermique sur la digestion des boues

Volume Volume (mL) Concentration (g/L)
e x
Prétraitement Essais pH @ H,S0, NaOH SO/} Na* Total
(1I0N) @ON)
Th J1-v 420 13 . - . " i
J1-J 6,83 13 . » . = .
Ac+Th K1-V 2,47 13 65 90 2,4 1,6 4.0

K1) 1,83 13 230 200 8.4 3,5 1,9
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5.3.2.1 Etape d’hydrolyse des boues

Le traitement physico-chimique a eu peu d’impact sur les solides des boues utilisées au
cours de ces essais (Tableaux 42 et 43). Les variations dans les boues apres hydrolyse
dépassent rarement 10 %. Toute comme pour les essais en fioles agitées, le traitement
physico-chimique affecte davantage les boues de Jonquiére en comparaison aux boues de
Valcartier. Par exemple, on observe une réduction de 20 % de MVES dans les boues
acidifiées, autoclavées, et neutralisées de Jonquiére, contre a peine 4 % dans les boues de

Valcartier.

Partant d’une teneur en COD (exprimée en g de Carbone/L) plus ou moins élevée, on
constate sous I’effet de la chaleur une augmentation trés importante de sa concentration.

Cette hausse est plus élevée dans le cas des boues préalablement acidifiées. Le gain
respectif en carbone organique dans les boues de Jonquiére et de Valcartier est de 1,5 et de
0.9 g de Carbone par litre de boues. Exprimé par rapport a la concentration initiale des
MVES on constate que le ratio est faible. Le ratio F, (g de COD/ g MVES;jitiatc) est égal a
0.1 pour les boues de Jonquiére et 0.05 pour les boues de Valcartier. Ce ratio démontre la
faiblesse de I’hydrolyse de la matiére organique lors du traitement physico-chimique. En
plus, il prouve que les MVES contenues dans les boues de Jonquiere sont deux fois plus

hydrolysées que celles de Valcartier.

En ce qui concerne les boues uniquement autoclavées, les valeurs du ratio Fy sont
respectivement de 0.03 et 0.04 pour les boues de Jonquiére et de Valcartier. Le gain
respectif dans ce cas est légérement bas, soit de 0.5 et 0.7 g /L. Comparés aux valeurs des
boues acidifiées et autoclavées, les résultats indiquent lacidification catalyse mieux

’hydrolyse des boues de Jonquiére que celles de Valcartier.
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Tableau 42  Variations des divers solides lors de ’hydrolyse et la digestion aérobie
en réacteur des boues de Valcartier
Solides  Essais Prétraitement Digestion
Initial  Acidif. Var. Neutral.  Var. Initial Final Var.
@L) L) (%) (48] (%) (/L) /L) (%)
Cont-V 240 - B - 24,0 17,6 -27
ST -V 240 - . 25,6 +7 23,9 17.8 -25
K1-V 24,0 2438 +3 25,8 7 248 15,2 -39
Cont-V 18,8 - - - 18,8 12,0 -36
SV J1-v 18,8 - - 19,2 +2 18,4 12,0 -35
K1-V 18,8 19.6 +4 20,0 +6 18,7 9,3 -50
Cont-V 229 E E - - 229 16,1 -30
MES J1-v 229 - - 23,7 +3 232 16,3 -30
K1-V 229 228 0 23,0 0 224 142 -37
Cont-V 17,9 - - - - 17,9 11,1 -38
MVES J1-v 17,9 - E 18,3 +2 17,9 10,8 -40
K1-v 17,9 18,0 0 17,2 -4 16,8 8.9 -47
Cont-V 1,13 - - - - 1,13 0,47 -58
COD -V 1,13 - - 1,86 +65 1,66 0,51 -69
K1-v 1,13 2,09 +85 1,99 +76 1,86 0,59 -68
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Tableau 43  Variations des divers solides lors de I'hydrolyse et la digestion aérobie
en réacteur des boues de Jonquiére
Solides  Essais Prétraitement Digestion
Initial  Acidif. Var.  Neutral.  Var. Initial Final Var.
@L) L) (%) L) (%) L) /L) (%)
Cont-J 281 - - - - 28,1 23,1 -18
ST J1-) 28,1 - - 28,0 0 27,7 21,1 -24
K1i-J 281 287 +2 26,3 -6 27,0 22,1 -18
Cont-J 14,2 - - - - 14,2 11,0 -22
SV J14J 142 - - 14,1 0 14,0 9.8 -30
Ki1-J 14,2 14.4 +1 12,4 -13 13,1 10,0 -24
Cont-J 2838 - B - - 28,8 22,1 -23
MES J1J 28,8 - B 26,7 -7 273 20,4 -25
K1-J 28,8 19,7 -32 26,5 -8 26,6 21,7 -18
Cont-J 14,5 - - - - 14,5 10,7 -26
MVES J1-J 14,5 - - 13,1 -10 13,3 94 -29
K1-J 14,5 10,3 -29 11,6 -20 12,7 9,7 -24
Cont-J 021 g - 5 E 0,21 0,12 -43
COD J1-J 0,21 - - 0,69 +232 0,59 0,15 -75
K1-J 0,21 1,74 +728 1,17 +457 0,79 0,18 -77
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5.3.2.2 Etape de digestion aérobie des boues
5.3.2.2.1 Evolution des paramétres physico-chimiques

La température, le pH et le POR ont été mesurés au cours de la digestion aérobie en
bioréacteur. Les mesures de la température montrent que la digestion aérobie s’est
déroulée en condition mésophile. Les températures sont demeurées comprises entre 18 °C

et 25 °C.

L’oxygéne dissous a été suivi de maniére 4 maintenir sa valeur au-dessus de 2 mg/L. Le
taux d’aération de 0.15 vvm a permis de couvrir la demande en oxygéne dans les différents

bioréacteurs.

La Figure 6B décrit I’évolution du POR au cours du traitement des boues. Elles font
apparaitre un sens de variation opposé pour les deux types de boues. Le POR des boues de
Valcartier augmente lentement en fonction du temps, tandis que celui de Jonquiere décroit
de maniére progressive aprés une hausse subite au début de I’étape de digestion. Les
valeurs du POR varient de - 50 & 450 mV pour les boues en provenance de la station
d’épuration de Valcartier et celles des boues de Jonquiére décroit approximativement de

300 mV a 150 mV.

Ces valeurs démontrent que les boues ont été suffisamment oxygénées. Selon Bechac ef al,
(1984) des boues aérées produisent un potentiel d’oxydo-réduction (POR) supérieur a
100 mV. Lorsque celles-ci sont sur-aérées et riches en nitrites et en nitrates, ce potentiel

atteint et dépasse 400 mV.

La Figure 6A présente I’évolution du pH des boues en fonction du temps de digestion. Tel
que mentionné antérieurement la minéralisation de I’azote organique au cours la digestion
aérobie induit le sens de varation du pH. L’ammonification premiére étape de la
minéralisation de I’azote organique entraine d’une augmentation du pH (autour de 9). De
plus, Iactivité bactérienne se manifeste par une consommation progressive des acides
organiques. Il en résulte une élévation du pH qui tend a se stabiliser a un pH voisin de 9
(Huriet, 1968).
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Par la suite la nitrification s’installe et s’accompagne d’une acidification du milieu. La
Figure 6A décrivant I’évolution du pH au cours de la digestion traduit assez bien ces

phénomenes surtout dans le cas des boues de Valcartier.

La Figure 6A montre une baisse continue du pH au cours de la stabilisation des boues de
Jonquiére. L’ammonification est ainsi presque inexistante. Il est possible que la teneur en
azote organique dans ces boues soit faible et qu’il a suffi de moins de deux jours pour que
I’ammonification s’accomplisse (cas des boues fraiches). Pour les boues hydrolysées, le
traitement thermique a peut-étre transformé I’azote organique disponible en ammoniaque
ce qui a eu pour conséquence d’éliminer cette étape dans sa transformation biologique. La
littérature sur le traitement thermique des boues mentionne une ammonification importante

de I’azote organique.

Par ailleurs, les boues de Jonquiére sont relativement pauvres en substrats organiques
(MVES/MES = 50 %) surtout dissous en dépit du traitement thermique. C’est une
situation propice au développement des bactéries nitrifiantes. Elles sont facilement inhibées
par les composés organiques et minéraux. Donc, les conditions semblent étre réunies pour
une élimination rapide de la pollution organique, de méme que pour la colonisation du

milieu par les bactéries nitrifiantes.
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Figure 6 Evolution du pH et du POR lors de la digestion aérobie des boues de
Valcartier et de Jonquiére. (A) pH, (B) POR. Symboles : (@) Cont J ;
(O) J1-J; (@) K1-J; (Q) Cont V; (A) JI-V ; (A) K1-V

3.3.2.2.2 Cinétique de la réduction des solides

L’efficacité de la digestion en terme de pourcentage d’élimination des ST, SV, MES,
MVES et du COD calculée entre le début et la fin de la digestion est exposée aux
Tableaux 42 et 43.

L’examen de ces tableaux permet de constater que le traitement physico-chimique influe
tres peu sur la réduction des solides. Les taux d’élimination des ST, SV, MES, MVES et
du COD dans les boues hydrolysées sont légérement supérieurs a ceux des boues fraiches,
sans que la différence excéde 15 %. En plus, les tableaux indiquent que Pefficacité de la
stabilisation des boues uniquement autoclavées est presque équivalente a celle des boues

controles.

Comme le montrent les résultats, les performances varient en fonction de la nature des
boues. Les rendements indiquent que les boues de Valcartier sont davantages stabilisées
que celles de Jonquiére. Les boues de Valcartier sont plus riches en matiéres organiques
potentiellement biodégradables. Le rapport initial MVES/MES est 78 % alors que celui de
Jonquiére est de 50 %.
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En comparant ces valeurs, on peut penser que la minéralisation des boues de Jonquiére est
plus avancée que celles de Jonquiére, et qu’il est logique que ces derniéres soient plus
difficiles a stabiliser biologiquement. Avec un rapport MVES/MES de 50 %, il est
probable que les matiéres en suspension des boues de Jonquiére soient constituées de débris
de membranes cellulaires et d’hemicelluloses trés lentes a dégrader en dépit du traitement

physico-chimique.

Le but de la stabilisation aérobie est d’obtenir une réduction pondérale de la matiére
organique fermentescible sous I’action des micro-organismes aérobies. Les Figures 7 et 8
décrivent I’évolution des différents solides dans les boues au cours de la digestion. Une
diminution progressive des solides est constatée pendant la digestion aérobie des boues.

Les boues acidifiées autoclavées et neutralisées de Valcartier enregistrent des taux
d’élimination des solides relativement plus élevés par rapport aux boues controles et aux
boues uniquement autoclavées. Par contre, le traitement physico-chimique ne semble pas
améliorer la digestion des boues de Jonquiére. En effet, les pourcentages de réduction des
solides dans les boues hydrolysées sont trés peu différents de ceux des boues contrdles

(Tableaux 42 et 43).

Le rapport MVES/MES initial diminue au maximum de 5 % et de 12 % respectivement
pour les boues de Jonquiére et de Valcartier (Tableau 46). Cette diminution n’est pas
importante et la différence entre le ratio des boues hydrolysées et celui des boues fraiches
est trés faible (1 & 3%). Aprés 20 jours de digestion aérobie, la fraction organique
représentée par le ratio MVES/MES est toujours importante surtout pour les boues de
Valcartier. Cela pourrait signifier que les boues ainsi traitées présentent un risque potentiel

de nuisance suite a la fermentation possible de ce substrat organique.

En ce qui conceme la cinétique de I'oxydation des boues biologiques, évaluée par
I’élimination des MVES, les constantes cinétiques K4 qui caractérisent le processus figurent
au Tableau 45. Seules les boues de Valcartier ayant subi une hydrolyse acide enregistrent
une légere hausse de la constante Ky (44 %). Par contre, le méme prétraitement a entrainé
une réduction de 26 % de la constante Ky par rapport a celle des boues controles de

Jonqui¢re. Les valeurs de Ky des boues uniquement autoclavées sont peu différentes de
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celles de boues controles correspondantes. En outre, ces valeurs sont inférieures a celles
habituellement rencontrées dans la littérature. En effet, la cinétique de digestion aérobie des
boues urbaines donne habituellement des valeurs comprises entre 0.05 et 0.15 j' (Bechac er

al, 1984).

Des résultats similaires ont été obtenus par Haug ef al. (1983) dans le cas de la digestion
anaérobie mésophile de boues hydrolysées. Le prétraitement a consisté uniquement au
traitement thermique de boues primaires et mixtes biologiques. L’échauffement des boues
s’est situé entre 171 et 204 °C. Elles ont été soumises a une digestion anaérobie pendant 22
jours. Ces chercheurs ont constaté une amélioration uniquement de 15 % de I’efficacité de
la stabilisation comparée a celle des boues fraiches. Ils ont conclu que le prétraitement
thermique de boues primaires ou mixtes n’améliore pas sa dégradabilité durant la digestion
anaérobie meésophile. Toutefois, ils ont observé une meilleure élimination de la DCO

(Demande Chimique en Oxygéne).
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Tableau 44  Constantes cinétiques K, d’élimination des MVES au cours des

différents essais de digestion des boues de Valcartier et de Jonquiére

Paramétres Valcartier Jonquiére

Cont-V Ji1-vV Ki-V  Cont-J J1-J K1-J

Constante K4 (r') x 100 2,67 2,73 3,85 1,44 1,41 1,07
Coefficient de détermination (1) 0,92 0,95 0,93 0,76 0,89 0,67
Temps de séjour (jours) 21 20

Tableau45  Réduction de la fraction organique (MVES/MES*100) au cours de la

digestion aérobie des boues de Valcartier et de Jonquicre

Essais Valcartier Jonquiére

Initial Final Différence Initial Final Différence

Control (J-V) 78 68 10 50 48 2
J1{d-V) 77 66 11 49 46 3
K1 J-V) 75 63 12 48 43 5
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Figure 7 Evolution des divers solides lors de la digestion aérobie des boues de

Valcartier et de Jonquiére. (A) ST, (B) SV, (C) MES, (D) MVES.
Symboles : (@) Cont J ; (O) J1-J ; (l) K1-J ; (Q) Cont V ; (A) J1-V ;
(A) K1-V
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Réduction des divers solides lors de la digestion aérobie des boues de
Valcartier et de Jonquiére. (A) ST, (B) SV, (C) MES, (D) MVES.
Symboles : (@) Cont J ; (O) J1-J ; (M) K1-J; (Q) Cont V; (A) J1-V;
(A)K1-V




5.3.2.2.3 Elimination du COD

L’évolution dans le temps du COD dans les boues a été suivie pendant toute la période de
digestion (Figure 9a). Les courbes font apparaitre une décroissance progressive de la
teneur en COD au cours de la digestion. Cette diminution de fagon continue du COD est
trés marquée aussi bien pour les boues hydrolysées que pour les boues fraiches. L’analyse
des courbes permet de distinguer deux phases de durée variable dans I’élimination du COD.
La phase initiale de diminution rapide du COD s’étend environ sur 10 jours. Cette étape
correspond a I’élimination des composés organiques solubles les plus faciles a dégrader.
Durant cette période, le taux de réduction du COD se situe a 60 % et 70 % respectivement
pour les boues hydrolysées de Valcartier et de Jonquiere (Figure 9B).

La seconde phase se caractérise par un ralentissement de la vitesse d’enlévement du COD.

Le taux d’élimination du COD augmente d’environ seulement 10 % dans toutes les boues,
pendant la reste de la période de digestion. Cette cinétique marque I’établissement d’un
¢équilibre entre la lyse bactérienne et la vitesse de minéralisation des produits de cette lyse. -
Le carbone ainsi libéré est probablement facile a dégrader, sinon on assisterait a une
augmentation de la teneur en COD. 1l est possible que la lyse cellulaire dans les boues
hydrolysées soit faible a cause de la cuisson de boues. Le traitement thermique a
probablement libéré le maximum de substrat ce qui ferait en sorte que seulement ’inoculum
entrerait en phase endogéne. Le COD présent dans le liquide aprés la phase initiale

constituerait la fraction réfractaire, donc difficile & éliminer.

Par ailleurs, la Figure 9b démontre que les taux de réduction du COD dans les boues
controles restent nettement plus faibles que ceux des boues hydrolysées. Au terme de 20
Jours de digestion, le taux d’élimination est de 70 % et 80 % respectivement pour les boues
hydrolysées de Valcartier et de Jonquiére, tandis qu’il est relativement faible dans les boues
contrdles. En effet, le taux de minéralisation du COD dans les boues controles atteint 60 %
avec les boues de Valcartier et 41 % avec celles de Jonquiére. Toutefois, 4 la fin de la
digestion, la teneur en COD dans le filtrat des boues hydrolysées est sensiblement égale a

celle des boues contrdles.
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Le COD mesure globalement les matiéres organiques dissoutes dans le surnageant des
boues, mais ne fournit aucun renseignement quant a la nature de celles-ci. Le mécanisme
d’élimination d’un mélange de composés organiques est complexe. Selon Eckenfelder
(1982), I’élimination de substrats complexes exprimés en termes de DCO, COT ou DBO

répond habituellement, du moins en culture discontinue, a une cinétique d’ordre 1 ou 2.

Dans la présente étude, une certaine linéarité a été obtenue en tragant la courbe Ln (COD)

en fonction du temps. L’obtention d’une droite globalement droite confirme que

I’élimination du COD est d’ordre un.

Les constantes cinétiques K4 d’élimination du COD sont présentés au Tableau 47. Ces
valeurs montrent que I’élimination du COD dans les boues hydrolysées est sensiblement la
méme, d’une part, et d’autre part, que celle des boues contrdles est inférieure aux boues
hydrolysées. L’amélioration relative de la constante cinétique est probablement due au
traitement thermique qui a di provoquer une modification de la nature de la matiere
organique lors de I’hydrolyse des MES. En effet, la vitesse de dégradation d’un composé
organique dépend de sa structure moléculaire (Eckenfelder, 1982). Cette dégradation est
rapide et meilleure lorsque la matiére organique est formée de molécules monomeéres et se

trouve sous forme dissoute.

En résumé, I’hydrolyse physico-chimique des boues a eu pour effet d’augmenter la teneur
en COD dans les boues. Son élimination au cours de I’étape de stabilisation subséquente
démontre qu’elle comporte une importante fraction facilement biodégradable (environ

80 % d’élimination).




Tableau46  Constantes cinétiques Ky, d’élimination du COD au cours des

différents essais de digestion des boues de Valcartier et de Jonquiére

Paramétres Valcartier Jonquiére

Cont-Vv  J1I-V Ki-v  ContJ J1J Ki1-J

Constante K4 (jr") x 100 45 57 53 2,6 7.0 57
Coefficient de détermination (%) 0,88 0,87 0,84 0,92 0,88 0,70
Temps de séjour (jours) 21 20
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Figure 9 Evolution du COD lors de la digestion aérobie des boues de Valcartier
et de Jonquiére. (A) Concentration, (B) Rendement d’enlévement.
Symboles : (@) Cont J ; (O) J1-J; (M) K1-J; (Q) Cont V ; (A) J1-V ;
(A) K1-V
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CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS

Les études concernant la minéralisation aérobie des boues d’épuration sont relativement
importantes. Ces recherches ont trait 4 la fermentation ou digestion de boues primaires en
mélange avec des boues secondaires en excés. La présente étude porte sur la digestion
aérobie de boues soumises au préalable a un traitement physico-chimique appelé
prétraitement. Le but de ce prétraitement est d’augmenter le niveau de stabilisation aérobie
des boues, en accélérant I’étape de I’hydrolyse enzymatique dans le processus de
minéralisation biologique. Cette étape est trés lente et détermine la cinétique de la
digestion. En activant ’hydrolyse de la matiére organique, il était espéré de pouvoir

améliorer le procédé conventionnel de digestion aérobie.

Les résultats obtenus indiquent que I’acidification, sans traitement thermique des boues,
n’apporte que trés peu d’améliorations au niveau de la stabilisation aérobie de boues en
provenance de stations d’épuration biologique. En fait, le niveau de minéralisation des

boues acidifiées est peu différent de celui des boues fraiches employées comme controle.

Au cours des essais d’hydrolyse des boues, il est apparu que ’application d’un traitement
thermique génére une augmentation du carbone organique dissous dans les boues, sans

toutefois hausser de maniére appréciable les cinétiques de digestion aérobie des boues.

La digestion, en fioles agitées et en bioréacteur, des boues hydrolysées par voie acido-
thermique a démontré des taux de réduction des solides légérement supérieurs a ceux des
boues contrdles, mais sans que cette différence excéde 15 %. Par contre, I’élimination du
carbone organique dissous dans les boues hydrolysées est importante. Ce fait indique que
le COD produit est aisément biodégradable et ce, jusqu’a 90 %.

Les résultats de la présente étude n’établissent pas de maniére évidente une amélioration de
la digestion aérobie mésophile en procédant a une hydrolyse physico-chimique préalable des
boues. Plusieurs explications peuvent étre apportées pour expliquer cette situation dont des

conditions d’hydrolyse insuffisamment drastiques ou non-optimisées.
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Afin de mieux mettre en évidence I’hydrolyse des matieres organiques dans les boues et de
I'adapter a la digestion aérobie conventionnelle, il est recommandé de poursuivre les
recherches portant sur le phénoméne d’hydrolyse et de solubilisation des maticres
organiques biodégradables et réfractaires dans les boues issues du traitement acido-

thermique.

Cette étude devrait porter sur ’optimisation des parametres de I’hydrolyse. Dans le cas de
la combinaison de I’acidification avec la cuisson, la recherche d’une combinaison optimale
entre la température de cuisson, le pH, et le temps de cuisson est requise. La littérature
démontre une interdépendance trés forte entre le pH et la température de chauffage. Pour
un temps de traitement donné, le pH et la température ont le méme sens de variation. Plus

le pH est bas, plus la température de cuisson nécessaire est basse.

Une caractérisation détaillée des boues, avant et aprés chaque étape d’hydrolyse est
impérieuse. Son efficacité ne doit pas étre vérifie par les seuls paramétres habituels (ST,
SV, MES et MVES), mais aussi par des essais portant sur les macromolécules organiques,
Il serait souhaitable de suivre I’évolution de la teneur des macromolécules (protéines,
glucides et lipides) au cours du prétraitement. Il serait aussi utile de suivre I’évolution des
métaux et de I’azote ammoniacal, et dans la mesure du possible, la présence d’un
monomére organique commun, tel que le glucose issu de la biodégradation de la cellulose.
Une telle caractérisation pourrait expliquer I’hydrolyse et les résultats de la digestion de ses

produits.

En ce qui concerne le catalyseur, I'utilisation de I’acide sulfurique concentré pour acidifier
les boues est recommandée, parce que la premiére étape de sa dissociation est trés
dynamique et pourrait apporter une amélioration des résultats d’hydrolyse. Afin d’exploiter
I’action oxydante de I’acide sulfurique concentré, le pH des boues acidifiées devrait étre
inférieur 4 1,0. Dans ce cas toutefois, le colit de Iacidification et de la neutralisation
subséquente des boues seraient exorbitants. De plus, une acidification trop forte des boues
entraine une mise en solution excessive des composantes des boues, ce qui peut faire en
sorte de réduire de maniére marquée le taux de capture des boues, lors de I’étape de

déshydratation mécanique.
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L’hydrolyse des boues pourrait également étre tentée a pH basique (= 11). L’utilisation
d’autres oxydants, tels que ’ozone, les peroxydes, les sels ferriques, serait également une

voie a explorer.

L’utilisation de la chaux inerte (Ca(OH),) pour neutraliser I’acidité résultant de ’ajout de
Pacide sulfurique, lors de I’hydrolyse des boues, est appropriée. En effet, apport de cet
agent alcalin permet une forte précipitation des métaux et des sulfates mis en solution a pH
acide (Anderson et al, 1986; Hancock et al, 1988).

Parallement aux travaux sur I’hydrolyse des solides des boues, le probleme de I’élimination
de ’azote minéral dans les boues hydrolysées devrait étre exploré. Le développement
normal d’une communauté bactérienne requiert la présence d’azote, de phosphore et d’un
certain nombre d’oligo-éléments (Eckenfelder, 1982). Surtout I’azote, qui est un des
constituants essentiels de la matiére vivante puisque présent dans les acides aminés; il sert
dans P’édification de toutes protéines. Lorsque le milieu est riche en azote il y a une
production importante de boues. En effet, ’hydrolyse des boues par traitement acide et
apres neutralisation ont été introduites dans le procédé contact-stabilisation par Yang ef al.
(1976) pour traiter les effluents carencés en azote. Par contre un substrat peut-étre
entiérement assimilé sans prolifération de cellules s’il y a carence en azote assimilable
(Roques, 1979). En particulier les hydrates de carbone peuvent étre assimilés sans
prolifération de cellules mais avec transformation en protéines si seul 1’azote ammoniacal
est disponible dans le milieu. Donc, I’hydrolyse acide ne pourrait apporter aucune
amélioration tangible, si I’élimination de I’azote n’est pas résolue parce qu’elle produit de
’'ammoniaque. Cette ammonification pourrait entrainer un développement de la biomasse
de I'inoculum, qui annihilerait ’effet de I’hydrolyse. Notre hypothése dans ce sens est en
opposition avec les techniques dénivant du « Cell resting ». Cette technique utilise des
micro-organismes maintenus en état de non prolifération par une carence du milieu de
culture (généralement en azote). Elle permet une épuration correcte des eaux tout en
réduisant notablement la production des boues biologiques. Elle semble de ce point assez

prometteuse pour étre appliquée a la stabilisation des boues hydrolysées.
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En résumé, les résultats issus de cette étude montrent que la possibilit¢ d’améliorer la
stabilisation aérobie des boues biologiques en procédant a un prétraitement physico-
chimique de celles-ci, n’est pas évidente et qu’il n’est pas aisé d’explorer la question. Des
recherches complémentaires et notamment une étude technico-économique, pourrait faire
le point sur Pintérét du prétraitement par rapport aux coiits supplémentaires que

Pintroduction de ce procédé entraine dans la chaine de traitement des boues.

En ce qui concerne les coiits d’opération du présent procédé, la majorité de ceux-ci serait

attribuable a4 ’emploi des réactifs chimiques, soit I’acide sulfurique et la chaux inerte.

L’acidification des boues d’épuration a pH = 2 avec de I’acide sulfurique requiert entre 100
et 310 kg de H,SO, par tonne métrique de boues séches, alors qu’un apport de chaux se
situant entre 108 et 203 kg de Ca(OH), par tonne métrique de boues séches est nécessaire a
la neutralisation. En considérant les prix de ces produits sur le marché, soit 1208 CAN/t
pour I’acide sulfurique et 90$ CAN/t pour la chaux inerte, il appert qu’il en coditerait entre
22 et 56 $ CAN par tonne métrique de boues séches pour I’ajout de ces réactifs. A cela
s’ajoute le colit énergétique du traitement thermique de 1a boue qui peut étre important si la
station de traitement ne dispose pas de source d’énergie moins chére. Le coiit des produits
chimiques et énergétiques peuvent augmenter les dépenses de fonctionnement de maniére
substantielle. Les investissements et les coiits de fonctionnement supplémentaires que
I'introduction de ce procédé dans la chaine de traitement des boues entrainent, peuvent
sembler inabordable du point de vue économique. Une étude économique devrait précéder

I'implantation de ce procédé dans une station de traitement des eaux usées.

En résumé, les résultats issus de cette étude montrent que la possibilité d’améliorer la
stabilisation aérobie des boues biologiques en procédant a un prétraitement physico-
chimique de celles-ci, n’est pas évidente et qu’il n’est pas aisé d’explorer la question. Des
recherches complémentaires et notamment une étude technico-économique, pourrait faire
le point sur lintérét du prétraitement par rapport aux coits supplémentaires que

I’introduction de ce procédé entraine dans la chaine de traitement des boues.




Afin d’optimiser ’hydrolyse et son introduction dans la chaine de traitement des boues, il
faudrait tenir compte de plusieurs variables en interrelations, comme le pH, la température
de cuisson, le catalyseur chimique utilisé, la concentration et la nature des solides. Ces
mterrelations complexes interdissent pour le moment toute conclusion, permettant
d’affirmer quelles sont les conditions optimales a I'amélioration de la méthode

conventionnelle de traitement aérobie des boues biologiques.
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