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RESUME

La gestion des boues d’épuration des eaux usées municipales cause un probléme de taille.
La valorisation des boues sur les terres constitue une voie privilégiée de disposition de
cette biomasse et permet de tirer profit des éléments nutritifs contenus dans cette
biomasse. Cependant, une proportion importante des boues présente des teneurs en
métaux toxiques dépassant les normes en vigueur pour la valorisation des boues comme
matieres fertilisantes. La présente étude visait 2 comparer 1’emploi de différents oxydants
chimiques pour la décontamination de boues d’épuration urbaines issues d’un traitement
physico-chimique. La lixiviation chimique des métaux toxiques (Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et
Zn) et le comportement des autres éléments (Al, Ca, Fe, K, Mg, Mn, Na, P et S) dans les
boues d’épuration de la station de traitement des eaux usées de la Communauté Urbaine
de Montréal (boues d’alun) ont été étudiés dans des béchers de deux litres en utilisant de
I’acide sulfurique et trois agents oxydants, soient: H,O,, FeCl; et Fey(SOy)s et des
associations de ceux-ci. Les performances de ces agents oxydants ont été évaluées a
différentes conditions de pH (2,0 a 2,5) et de potentiel d’oxydoréduction (400 a 450 mV).
La solubilisation des différents éléments est liée aux conditions de pH ou/et de POR et
une période de traitement de 2h a 4 h est requise pour I’obtention de rendements
satisfaisants d’enlévement des métaux. Les propriétés fertilisantes des boues de la CUM
sont en général peu affectées par le procédé de décontamination, particuliérement pour
les procédés utilisant un sel ferrique. Au point de vue économique, le traitement au
peroxyde d’hydrogéne s’est avéré le plus intéressant suivi par le traitement au chlorure
ferrique, alors que le sulfate ferrique entraine quant & lui, des cofits prohibitifs. Le
procédé utilisant conjointement deux agents oxydants, soit le peroxyde d’hydrogene et le
chlorure ferrique, a été évalué afin de tirer profit du faible cofit du peroxyde d’hydrogéne

et du potentiel de conservation des valeurs fertilisantes du chlorure ferrique.

Fatima Hammy Rajeshwar D. Tyagi
(étudiante) (directeur de recherche)
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INTRODUCTION

L’étape la plus cofiteuse du traitement des eaux usées municipales est celle du traitement
et de I’élimination des boues. Diverses solutions sont possibles pour la disposition finale
de ces boues dans Denvironnement. Les plus fréquentes sont I’incinération, la
valorisation des boues comme matiere fertilisante ou encore I’enfouissement sanitaire. La
disposition des boues dans des sites contrdlés subit une tendance a la baisse suite a la
réduction du nombre de sites autorisés. D’autre part, I'incinération, bien que présentant
plusieurs avantages quant & la destruction des organismes pathogénes et la dégradation de
nombreux composés organiques toxiques, ainsi que la réduction du volume que
constituent les solides des boues, présente quelques contraintes tels qu’un codt fort élevé,
de méme que la présence de métaux toxiques se retrouvant dans les cendres augmentant
ainsi les difficultés d’en disposer de maniére sécuritaire. De son c6té, la valorisation des
boues sur les terres est de plus en plus encouragée par les autorités réglementaires
puisqu’elle permet des économies de cofts ainsi que la mise en valeur des matiéres

fertilisantes qu’elles contiennent.

La valorisation des quantités croissantes des boues générées par le traitement des eaux
usées est régie notamment par le degré de contamination en métaux toxiques de ces
derniéres, ce qui limite leur potentiel d’exploitation, surtout que les réglementations et les
normes concernant les pratiques de disposition des boues ne cessent de se resserrer.
L’enlévement des métaux toxiques présents dans les boues s’imposent donc comme une

approche souhaitable afin de rendre cette biomasse apte a étre valoriser de mani¢re

sécuritaire en agriculture, en sylviculture, ainsi qu’en horticulture.

Un procédé de lixiviation a été mis au point 2 I'INRS-Eau (Blais et al., 2000) en vue de
réduire la concentration en métaux toxiques des boues d’épuration sans affecter
sensiblement leur contenu en matidres fertilisantes. Ce procédé chimique utilise un acide
inorganique accompagné d’un ou de plusieurs agents oxydants. L’ajout de ces agents
oxydants aux boues acidifiées permet d’accélérer la solubilisation des métaux par une
hausse des conditions oxydantes et d’autre part de minimiser la mise en solution des

éléments nutritifs et ainsi conserver les propriétés fertilisantes des boues. Cette étude vise




a comparer ’emploi de différents oxydants chimiques pour la décontamination des boues
d’épuration physico-chimiques de la station d’épuration de la CUM, ainsi que d’évaluer
les cofits et I'efficacité d’enlévement des métaux toxiques en utilisant les différents
oxydants et des associations de ceux-ci. De plus, cette étude vise a évaluer I’influence de
quelques parametres clés, tels que le pH et le POR, sur Iefficacité de décontamination

des boues et sur les propriétés fertilisantes de cette biomasse.

Le contenu de ce mémoire se subdivise en dix chapitres. Le premier chapitre esquisse un
portrait de la situation actuelle concernant principalement, la production des boues
d’épuration municipales, ainsi que leurs principales voies de disposition. Le second
chapitre présente une synthése des normes, réglementations et législations en vigueur
concernant la valorisation des boues en agriculture. Le troisi¢me chapitre trace un profil
précis de la contamination en métaux dans les boues d’épuration municipales. Une
synthése des différentes techniques de traitement des boues municipales en opération
dans le monde ainsi que certaines autres ayant fait ’objet de travaux 2 P'INRS-Eau est
présentée au quatriéme chapitre. Une étude du cas particulier de la station d’épuration des
eaux usées de la Communauté Urbaine de Montréal est décrit avec les objectifs de la
présente recherche au cinquiéme chapitre. Le sixiéme chapitre présente la démarche
méthodologique employée durant cette étude. L’ensemble des résultats issus des travaux
expérimentaux sont exposés aux septiéme, huitiéme, neuviéme et dixieéme chapitres. La
derniére partie du mémoire présente la conclusion et les recommandations retenues de ce

travail.




1 PRODUCTION ET GESTION DES BOUES D’EPURATION
MUNICIPALES

Le traitement des eaux usées des usines d’épuration municipales génére inévitablement
des quantités de plus en plus importantes de boues d’épuration. L’élimination de ces
boues, constituées de matiéres organiques riches en éléments nutritifs, représente I'un des
plus importants défis que les ingénieurs et gestionnaires sanitaires doivent affronter
actuellement. Ce premier chapitre fait le point sur la situation actuelle québécoise et

mondiale en matiére de production et de disposition des boues d’épuration.

1,1 Situation au Québec et au Canada

Dans le cadre du Programme d’ Assainissement des Eaux du Québec (PAEQ), la derniére
décennie s’est faite témoin de 1’essor véritable de I’épuration des eaux usées au Québec
avec la mise en ceuvre de nombreuses stations d’épuration Dans le cadre de ce
programme, plus de 879 municipalités ont acquis les infrastructures nécessaires pour le
traitement de leurs eaux usées. Dans le rapport annuel 1992-93 de la Société Québécoise
d’ Assainissement des Eaux (SQAE), il est mentionné qu’en 1992, au moment ol on
dénombrait 257 ouvrages d’assainissement des eaux en opération sur le territoire
québécois, plus de 765 municipalités avaient signé un protocole d’entente avec le
Ministére de I’Environnement et de la Faune (MEF), principal partenaire financier du
programme. Ainsi, alors que, moins de 5 % des eaux usées domestiques étaient traitées
en 1981, en 1993, plus de 65 % de la population du Québec était desservie par un
systtme d’assainissement collectif suite 2 1’entrée en fonction de stations d’épuration
importantes, telles que celles de la Communauté Urbaine de Québec (CUQ) et de
Longueuil, le nombre des stations d’épuration s’élevait a 284 stations, alors qu’en 1994
ce pourcentage atteignait 75 % avec I’accomplissement des travaux d’assainissement de
la Communauté Urbaine de Montréal (CUM-versant sud), qui avec la CUQ représentent
aujourd’hui 59,1 % de la capacité de traitement installée au Québec. Ainsi, aprés I’entrée
en opération de la station Laval (Lapiniére) traitant les eaux usées de 250 000 personnes,
80 % de la population québécoise était reliée a des installations d’épuration. Alors qu’a la

fin de 1999, on estimait que 95 % de la population était raccordée a un réseau d’égout.
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Divers types de traitement ont été instaurés dans les stations municipales pour I’épuration
des eaux usées, selon la grandeur de la municipalité, le type d’eau a traiter, les contraintes
physiques de localisation et les objectifs environnementaux. En I’année 1998, on

dénombrait au Québec approximativement (Ballay et al., 1998) :

e 40 stations d’épuration utilisant un traitement par boues activées, ce qui comprend
des procédés de type classique, & aération prolongée, par fossés d’oxydation, ou a

réacteurs biologiques séquentiels;

e 14 stations d’épuration utilisant un traitement par disques biologiques ou

équivalents;

e 329 stations d’épuration comprenant un traitement par étangs aérés ou étangs

aérés facultatifs;

e 12 stations d’épuration comprenant un traitement par biofiltration dont les
installations de la CUQ (Est et ouest);

e 10 stations d’épuration employant un traitement physico-chimique dont la
station de la CUM;

e 22 stations d’épurations utilisant un traitement par étangs non aérés;

e 26 stations d’épuration utilisant un traitement par fosses septiques et champs
d’infiltration;

e 11 stations d’épuration utilisant d’autres formes de traitement.

Le traitement par étangs aérés, représente la technique la plus employée par les
municipalités québécoises pour traiter leurs eaux usées. La majorité des municipalités
amassent des boues contaminées durant une période de 7 A 12 ans. Egalement, il est
envisagé qu’au terme du PAEQ, prés de 600 stations utiliseront ce type de traitement.
Dans la mesure ol une production unitaire de 0,014 kg de boues séches/jour/individu
(Boileau & Associés Inc., 1989), la production globale de boues issues des étangs aérés

au Québec devrait étre a preés de 10 000 tbs/an d’ici la fin du siécle.
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A I’heure actuelle, la production totale de boues dans les stations d’épuration au Québec
est évaluée aux environs de 150 000 tbs/an dont une production annuelle de 98 000 tbs
(270 tbs/jr) provenant de la CUM, 16 000 tbs/an (43,9 tbs/jr) de la CUQ (est et ouest) et
6 000 tbs/an (16,4 tbs/jr) de 1a CUQ. Les boues de 1a CUM et de la CUQ sont incinérées
aprés déshydratation, celles de la CUO sont séchées, granulées et valorisées comme

engrais.

Dans les stations québécoises de plus petites capacités, les boues sont habituellement
stabilisées (stockage et/ou digestion) par voie aérobie, déshydratées sur filtres & bandes

presseuses et disposées par enfouissement sanitaire ou encore par valorisation agricole.

12 Situation aux Etats-Unis

D’aprés les dernieres études menées par 1'agence de protection environnementale
américaine (USEPA, 1993), le nombre de stations d’épuration des eaux usées a été évalué
a 15600 pour une population desservie d’environ 176 millions de personnes, soit
I’équivalent de 71 % de la population totale. Probablement que ce pourcentage atteindra
87 % dans des vingtaines d’années avec plus de 17 300 ouvrages d’assainissement des

eaux usées en opération.

En effet, plus de 80 % des stations sont de faible capacité, soit inférieure 2 3786 m’/jr,
alors que plus de 90 % du débit total est traité par de grosses stations d’épuration,

identiquement qu’au Québec.

Les techniques de lagunage aéré sont moins fréquentes (10,5 %) aux Etats-Unis en
comparaison au Québec (61,9 %). Cependant, une fraction plus importante d’étangs non
aérés est en place aux Etats-Unis (40,4 %) en comparaison au Québec (6,9 %). De plus
une fraction plus importante de stations américaines emploient des systémes de boues
activées (conventionnelles, aération prolongée, fossés d’oxydation, réacteurs biologiques
séquentiels) avec environ 24 % des cas pour seulement 12,5 % au Québec. Les
biodisques sont utilisés dans le méme rapport avec 3 % & 5 % des usines, alors que les
unités de biofiltration (ou lit bactérien) sont plus courantes aux Etats-Unis (15,1 %) qu’au

Québec (4,8 %).




En ce qui concerne le traitement des boues, les procédés de digestion aérobie et anaérobie
sont largement employés aux Etats-Unis, alors qu’au Québec, le traitement des boues

s’effectue essentiellement par digestion aérobie.

La production annuelle de boues d’épuration a été évaluée a 5,4 millions de tonnes de
boues séches, soit environ 21,4 kg par personne par année (USEPA, 1993). Le Tableau 1
montre la répartition des modes de disposition des boues tel que pratiquée en 1988 aux
Ftats-Unis (USEPA, 1993). L’épandage des boues et la disposition en surface présentent
les modes de disposition des boues municipales les plus couramment utilisés, suivi de
prés par I’enfouissement sanitaire. Le rejet en mer a été interdit aux Etats-Unis depuis le

31 décembre 1991.

Tableau 1 Répartition des modes de disposition des boues d’épuration municipales

aux Etats-Unis
Modes de disposition Production de boues Répartition
(K tbs/an) (%)
Fpandage et disposition en surface 2338 43,6
Enfouissement 1819 34,0
Incinération 865 16,1
Rejet en mer 335 6,3
Total 5357 100,0

1,3 Situation en Europe

La communauté européenne (CEE) regroupe 12 pays représentant une population de
320 millions d’habitants. En fait, plus de 26 000 stations, soit environ 80 % desservent

des municipalités ayant moins de 5 000 de population (Newman ez al., 1989).

Une augmentation considérable des quantités de boues a disposer sera engendrée suite
aux programmes d’investissement et les propositions de la CEE. Ainsi, dans la prochaine
décennie, I’amélioration de I’efficacité de 1’épuration et le traitement des eaux pluviales

vont entrainer en France, un quasi-dédoublement de la quantité de boues a traiter, passant




par une fourchette de 700 000 & 850 000 tonnes de matiéres séches par an a plus de
1 300 000 tonnes (Olivier, 1994). De plus, de 1984 a2 1994, on note une augmentation de
33 % de la quantité de boues & gérer pour I’ensemble de la CEE (Newman ef al., 1989).

Cependant, les options s’offrant aux décideurs dans le choix des méthodes de disposition
sont de plus en plus limitées. Ainsi, pour I’ensemble de la CEE, le rejet des boues en mer
sera interdit en 1998 (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
P’incinération (20 %). Néanmoins, 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 2 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 Grece,
I’ Allemagne et I'Italie favorisent I’enfouissement en décharge. Enfin, six pays utilisent
encore la pratique du rejet en mer ce qui représente plus de 540 440 tonnes de boues

séches qui devront &tre re-disposées de fagon différente a partir de 1998.




Tableau2  Production de boues et répartition des modes de disposition des boues
d’épuration municipales en Europe (Olivier, 1994)
Pays Décharge Epandage ~ Incinération  Rejet en mer Production
(%) (%) (%) (%) (x 1000 tbs/an)
Allemagne 65 25 10 - 2500
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
Gréce 90 10 - - 200
Irlande 34 23 - 43 23
Italie 55 34 1 - 800
Luxembourg 18 81 - - 15
Pays-Bas 37 26 4 33 280
Portugal 28 11 - 61 25
Moyenne 435 30,1 13,8 34,2 -




2  REGLEMENTS ET LEGISLATIONS SUR LA VALORISATION
DES BOUES D’EPURATION

Vu les problémes environnementaux reliés a la disposition des boues qui peuvent a long
terme affecter la santé humaine et les écosystémes, les normes constituent un bon moyen
pour élargir le champ des opportunités pour la disposition des boues et de faciliter les
choix. Cependant, il est difficile de déterminer des normes acceptables dans une
perspective de développement durable, puisque méme lorsque les boues respectent les
normes, il peut quand méme y avoir accumulation rapide de métaux ou autres polluants
dans les sols. En effet, les normes varient d’un pays a 1’autre, selon les considérations

privilégiées par les diverses agences responsables.
2,1 Situation au Québec

Aprés I’édition des deux guides de bonnes pratiques de la valorisation agricole et
sylvicole des boues de stations d’épuration des eaux usées municipales (Gouvernement
du Québec, 1991a, b). Le Ministére de I’Environnement et le Ministére de I’ Agriculture,
des Pécheries et de 1’ Alimentation a lancé, en 1997, un nouveau document dressant un
bilan de nouvelles normes concernant la valorisation des matiéres résiduelles fertilisantes
et en particulier, les boues d’épuration municipales. Selon les constituants des boues
relativement 2 deux catégories de criteres; des teneurs limites en contaminants
inorganiques et organiques (critéres C1 et C2) et des paramétres de qualité relativement
aux pathogénes (critéres P1, P2 et P3), le choix d’une méthode de la valorisation sera

déterminé.

Le Tableau 3 présente les normes sur les teneurs limites en contaminants dans les boues
aptes a la valorisation. La limite de charge des résidus C2 est de 22 tonnes de boues
séches/hectare/5 ans. Par ailleurs, les normes en ce qui concerne les teneurs en aluminium
et en fer ne sont valides que pour les boues générées par des procédés de traitement de
I’eau brute ou usée utilisant des sels a base d’aluminium et de fer. Dans le cas des boues

produites en étang, la teneur limite en cuivre est de 1000 mg/kg (b.s.). On considérant




ue les épandages successifs sur une méme parcelle sont improbables a I’intérieur d’une
q p

période de 5 a 10 ans.

Tableau3  Teneurs limites (mg/kg) en contaminants inorganiques et organiques
pour la valorisation des boues d’épuration municipales québécoises

Contaminants Catégorie C1 Catégorie C2
As (arsenic) 13,0 75
Cd (cadmium) 30 20
Co (cobalt) 34,0 150
Cr (chrome) 210,0 1060
Cu (cuivre) 100,0 757
Hg (mercure) 0,8 5
Mo (molybdéne) 50 20
Ni (nickel) 62,0 180
Pb (plomb) 150,0 500
Se (sélénium) 2,0 14
Zn (zinc) 500,0 1850
Al+0,5Fe 25000,0 100000
Dioxines et furannes * 17,0 100
a EQT : équivalents toxiques (selon les facteurs d’équivalence de I’OTAN).

Tableau4  Usages possibles selon la teneur en contaminants des matiéres

résiduelles fertilisantes
Catégories C-Pp GC-P, C-P, (C-P, C-P; C;-Ps
Cultures vivriéres (alimentation humaine) v N - . - -
Cultures fourrageres (alimentation animale) v V2 ) N ) 42
Horticulture ornementale v ) v v
Sylviculture v ) v v
Revégétation de sites dégradés v v v v

a Usages prohibés dans certains cas.
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Les modes de valorisation possibles des boues en fonction des critéres relatifs aux

contaminants et pathogénes sont illustrés au Tableau 4 (Gouvernement du Québec, 1997).

2,2 Situation au Canada

La valorisation agricole des boues au Canada est régie par des lois fédérales et
provinciales. La vente de boues et de produits & base de boues, comme fertilisants et pour
I’amendement des sols, releve de la Loi et des Réglements sur les engrais chimiques
administrés par Agriculture Canada. Toutefois, I’utilisation gratuite des boues releve des

lois provinciales (Webber, 1988).

Le guide de bonnes pratiques de la valorisation agricole des boues issues de stations
d’épuration municipales relatif a4 la présence de polluants (métaux et composés

organiques) a été congu pour la premiere fois en Ontario, en 1970.

Pour la valorisation agricole, seule les boues liquides digérées anaérobiquement sont
disponibles en Ontario. Parce que les teneurs limites en métaux dans ces boues n’ont pas
été précisées, les taux d’application sont dépendants des concentrations en azote
disponible pour les plantes. Ainsi, afin de déterminer les boues qui sont aptes 2 la
valorisation agricole, des rapports azote (sous forme d’ammonium et de nitrate) - métaux
lourds ont été précisés (Ministére de 1I’Environnement et de I’Energie et le Ministére de
1’ Agriculture, de I’ Alimentation et des Affaires rurales de 1’Ontario, 1996). Ces boues
utilisées sont trés pauvres en azote en comparaison a celles traitées par voie aérobie, par
contre elles sont plus riches en phosphore, en azote organique, en nutriments et en
matiéres organiques qui sont indispensables pour la végétation (Webber, 1988). Afin de
restreindre 1’accumulation de métaux dans les sols, les objectifs visés a long-terme sont
illustrés au Tableau 5. Quant au Tableau 6, il présente les charges maximales en métaux
admissibles dans les sols (Ministére de 1’Environnement et de I’Energie et le Ministére de

I’ Agriculture, de 1’ Alimentation et des Affaires rurales de I’Ontario, 1996).

Similairement qu’au Québec, diverses conditions doivent &tre remplies avant 1’épandage
agricole. Ainsi, la quantité maximale de boues a épandre sur un terrain ne doit pas

dépasser 135 kg d’azote disponible par hectare par période de 5 ans pour les terres
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agricoles. Les boues doivent étre traitées de telles sortes que le potentiel de putrescibilité
soit faible et le nombre d’organismes pathogénes réduit 2 un niveau acceptable. Le pH de
ces boues doit se situer entre 6,0 et 8,5. De plus, la qualité du sol, la distance entre les

eaux de surface et les eaux souterraines et la distance entre les infrastructures doivent

aussi étre prises en considération.

Tableau 5 Teneurs limites en métaux (mg/kg) dans les boues pour leur valorisation
en agriculture en Ontario

As Cd Co Cr Cu Hg Mo Ni Pb Se Zn

Obligatoire en 1996 170 34 340 2800 1700 11 94 420 1100 34 4200
Objectifs & long-terme 35 4 77 530 380 14 1,2 8 220 6 840

Tableau 6 Concentrations et charges maximales en métaux admissibles dans les

sols agricoles en Ontario
Unités As €Cd Co Cr Cu Hg Mo N Pb Se Zn
mg/kg sol 14 i6 20 120 100 0S5 4 32 60 16 220
kg/ha sur 5 ans 14 027 27 233 136 009 008 356 9 027 33

Par ailleurs, dans le reste du Canada, I’ Alberta et la Nouvelle-Ecosse ont aussi adopté des
guides de bonnes pratiques; la Colombie Britannique et la Saskatchewan ont élaboré des
guides provisoires; le Manitoba a adopté des lignes directrices pour I’ utilisation des boues
de Winnipeg (Webber, 1988). Le Tableau 7 montre les concentrations maximales
acceptables dans les boues pour la Colombie-Britannique et le Canada. Aucune
restriction n’est appliquée sur les teneurs du chrome et du cuivre en 1’absence de preuves
confirmant un danger environnemental suite & leur accumulation aux sols. En ce qui
concerne le cadmium, la limite a été fixée a 4 kg/ha plut6t que 1,6 kg/ha, la teneur limite

en Ontario et qui semble &tre fort restrictive.

Le Tableau 8, tiré de Webber (1988), montre les propositions quant aux charges

maximales acceptables en métaux résiduaires dans les sols. En Alberta, les valeurs limites
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varient selon le type de sol sur lequel I’épandage doit étre effectué. Les emplacements
sont classifiés selon le pH et la texture du sol, la pente du terrain et la profondeur des
eaux souterraines. Plus les caractéristiques du sol sont meilleures, plus les limites des
charges de métaux augmentent. En Alberta, les terres agricoles pouvant recevoir des
boues sont facilement disponibles et accessibles. Au Manitoba, 1’utilisation agricole des
boues de Winnipeg est réglementée par la “ Clean Environment Commission Order ”.
Présentement, les terres peuvent recevoir une charge de 56 tonnes/ha et la charge
maximale acceptable de métaux résiduaires a été calculée a partir de la concentration

moyenne de métaux mesurée dans les boues en 1980 (Webber, 1988).

Tableau7  Teneurs limites en métaux (mg/kg) dans les boues pour leur valorisation
en agriculture en Colombie-Britannique et pour leur commercialisation
au Canada

As Cd Co Hg Mo Ni Pb Se Zn

Colombie-Britannique® 75 20 150 5 20 180 500 14 1850
25) (10 (200) (1000) (2 500)
Canada® 75 20 150 5 20 180 500 14 1850
a Boues agricoles de qualités supérieure et inférieure (entre parenthése).
b Les valeurs sont celles des boues et des produits & base de boues contenant 5 % ou moins d’azote

(en poids sec) et commercialisés comme fertilisants ou pour | ‘amendement des sols.

Tableau8  Concentrations maximales en métaux (kg/ha) acceptables dans les sols

agricoles canadiens
Province As B Cd Co C Cu Hg Mo N Pb Se Zn
Alberta - 10 1,5 - 100 200 05 - 25 100 - 300
C.-Britannique 15 - 4 30 - - 1 4 36 100 28 370
Manitoba 08 580 11 14 205 45 015 <8 48 60 015 225
Nouvelle-Ecosse 9 - 1 19 130 9 05 25 20 5 15 200
Saskatchewan 12 - 12 30 100 1220 o4 4 30 8 2 300
Canada 15 - 4 30 - - 1 4 3 100 28 370
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2,3 Situation aux Etats-Unis

Les consignes finales sur les teneurs limites en métaux admissibles dans les boues
d’épuration et dans le milieu récepteur aprés I'épandage agricole ont été congues a la
suite de ’analyse des résultats de 1’étude américaine (National Sewage Sludge Survey),
comme illustrés aux Tableaux 9 et 10. Néanmoins, ces normes sont parmi les plus
indulgentes au monde, elles ne sont pas basées sur des objectifs a long terme mais plutdt
sur la contamination existante. Ainsi, la norme obligatoire portant sur la concentration
maximale en métaux dans les boues pour le cadmium est de 2,5 fois la norme maximale
ontarienne, de 5,6 fois supérieure a la norme québécoise et de 2,1 fois plus élevées que la
norme de la communauté européenne (CEE). De méme, pour le cuivre la norme
américaine est respectivement de 1,5, 4,3 et 2,8 fois supérieure aux normes de I’Ontario,

du Québec et de la CEE.

Tableau9  Teneurs limites en métaux (mg/kg) dans les boues pour leur valorisation
en agriculture aux Etats-Unis
As Cd Cr Cu Hg Mo Ni Pb Se Zn
Recommandé 41 39 1200 1500 17 18 420 300 36 2 800
Obligatoire 75 85 3000 4300 57 75 420 840 100 7500

Tableau 10  Concentrations et charges maximales en métaux admissibles dans les

sols agricoles américains
Unités As Cd Cr Cun Hg Mo Ni Pb Se Zn
kg/ha 41 39 3000 1500 17 18 420 300 100 2800
kg/ha.an 20 1,9 150 75 0,85 0,90 21 15 50 140
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2,4 Situation en Europe

La CEE impose 4 ses membres une politique générale relative a la protection de
I’environnement pour qu’aucun conflit n’affecte le bon fonctionnement du marché
commun. Présentement, ces lois ciblent la réglementation de I’utilisation des boues
d’épuration pour des fins agricoles afin d’éviter des effets funestes sur I’écosystéme, en
encourageant simultanément leur utilisation décente. Néanmoins, la réglementation finale
en matiére de gestion reste la responsabilité des états membres. IIs s’engagent a exclure
I’utilisation des boues quand la concentration en un ou plusieurs métaux lourds dans les

sols dépasse les valeurs limites qu’ils ont fixé.

Enfin, les pays membres veillent 2 ce que des registres soient tenus a jour dans lesquels
sont notées les quantités de boues produites et celles livrées a I’agriculture; la
composition et les caractéristiques des boues par rapport aux parameétres visés par leur
1égislation; le type de traitement effectué; les noms et adresses des destinataires des boues

et les lieux d’utilisation des boues (Journal officiel des communautés européennes, 1986).

Les Tableaux 11 2 14 présentent les concentrations maximales en métaux admissibles
dans les boues ou dans les sols, ainsi que les teneurs maximales en métaux admissibles
pour la CEE et ses pays membres. Par ailleurs, Il faut noter que les recommandations
pour ces normes sont majoritairement celles des années 1986 a I’exception des Pays-Bas
et de la Sudde, lesquelles sont de I’année 1996 (Smith et al., 1991 ; Journal officiel des
communautés européennes, 1986 ; Minnini ez al., 1987 ; Webber, 1988 ; Webers et al.,
1991 ; Newman et al., 1989). Ainsi, les disparités entre les pays membres peuvent

provenir d’informations 1égérement dépassées.
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Tableau 1l  Teneurs limites en métaux (mg/kg) dans les boues pour leur valorisation
en agriculture en Europe
Pays As Cd Cr Cu Hg Mo Ni Pb Se Zn
Allemagne 20 1200 1200 25 200 1200 - 3000
Autriche 10 500 500 10 100 500 - 2000
Belgique 10 10 500 500 10 100 300 25 2 000
Danemark - 8 - 6 - 30 400 - -
Ecosse 150 20 800 1000 8 - 250 80 - 10000
Finlande - 30 1000 3000 25 - 500 1200 - 5000
France - 20 1000 1000 10 200 800 100 3000
Italie - 10 500 600 10 - 200 500 - 2500
Norvege - 10 200 1500 7 - 100 300 - 3000
Pays-Bas - 1,25 75 75 0,75 - 38 225 - 300
Royaume-Uni - - - - - - - 2000 - 200
Sueéde - 1,75 100 600 2.5 - 50 100 - 800
Suisse - 30 1000 1000 10 20 200 1000 - 3000
CEE (recommandé) - 20 750 1000 16 - 300 750 - 2500
CEE (obligatoire) - 40 - 1 500 - - 400 1000 - 3000

Enfin, il faut noter que les normes européennes tendent a se resserrer progressivement.

Ainsi, le Tableau 15 présente I’évolution des normes portant sur les teneurs maximales en

métaux admissibles dans les boues des Pays-Bas de 1985 a 2000 et de la Suéde de 1995-

2000 a 2000 et plus. En I’espace de seulement 15 ans, les normes pour le Cd, le Cr, le Cu,

le Ni, le Pb et le Zn ont été abaissées de respectivement 75, 85, 92, 81, 55 et 85 %

(Webers et al., 1991). II semble que cette tendance a un conirdle plus sévére soit en voie

de s’étendre A I’ensemble de 1a CEE (Olivier, 1994).
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Tableau 12 Teneurs maximales en métaux (mg/kg) acceptables dans les sols

agricoles européens
Pays Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn
Allemagne 3 100 100 2 50 100 300
Ecosse 16 120 80 04 48 90 150
France 2 150 100 1 50 100 300
Italie 3 50 100 2 50 100 300
Royaume-Uni 305 600 280 1 70 550 560
CEE (recommandé) 1 - 50 1 30 50 150
CEE (obligatoire) 3 - 140 1,5 75 300 300

Tableau 13  Concentrations maximales en métaux (kg/ha) acceptables dans les sols

agricoles européens
Pays As Cd Cr Cu Hg Ni Pb Se Zn
Allemagne - 84 210 210 5,7 60 210 - 750
France - 54 360 210 2,7 60 210 - 750
Norvége - 0,2 04 30 0,14 2 6 5 60
Pays-Bas 2 2 100 120 2 20 100 - 400
Royaume-Uni 10 5 - 1000 2 70 1 000 5 560
Suéde - 1,75 100 600 2,5 50 100 - 800
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Tableau 14  Charges maximales en métaux (kg/ha.an) admissibles dans les sols

agricoles européens
Pays Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn
Allemagne 0,033 2 2 0,042 0,33 2,0 5
Autriche 0,038 1,875 1,875 0,038 0,38 1,875 7.5
Danemark 0,01 - - 0,01 0,045 0,6 -
Ecosse 0,04 4,0 3 0,015 1,2 30 5
France 0,06 3 -3 0,03 0,6 24 9
Italie 0,015 2 3 0,015 1,0 0,5 10
Norvége 0,02 04 3 0,014 02 0,6 6
Pays-Bas 0,02 - 1 0,02 0,2 1 4
Royaume-Uni 0,17 33 9,3 0,067 23 33 18,6
Suede 0,015 1,0 3 0,08 0,5 03 10
Suisse 0,075 2,5 2,5 0,025 0,5 25 2,5
CEE (obligatoire) 0,15 - 12,0 0,010 30 15,0 30,0

Tableau 15  Evolution restrictive des teneurs limites en métaux (ng/kg) dans les
boues pour leur valorisation en agriculture aux Pays-Bas et en Suéde

Pays Période As Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn
Pays-Bas  1985-1990 25 5 500 900 5 200 500 2000
1991-1994 25 35 350 425 35 70 300 1400

1995-2000 - 1,25 75 75 0,75 38 225 300

Suéde 1995-2000 1,75 100 600 2,5 50 100 800

2000 et plus 0,75 40 300 15 25 2,5 600
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3 ETAT DE LA CONTAMINATION EN METAUX DES BOUES
D’EPURATION ‘

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 al., 1991; Bruce et al., 1989; Korentajer, 1991; USEPA, 1993). Les procédés
conventionnels de traitement des boues, tels que 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 al., (1988) ont évalué la production mondiale de boues d’épuration a
30 millions de tbs/an 2 raison de 30 g par capita par jour. Ces chercheurs ont, a partir de
ces données et de I’hypothése que 10 % des boues sont incinérées, 20 % sont rejetées
directement en milieu aquatique et 70 % déposées sur terres, évalué la pollution en

métaux résultant de la gestion des boues d’épuratioﬁ (Tableau 16).

Tableau 16  Bilan mondial (1000 x tonnes/an) de la contamination en métaux
toxiques provenant de la disposition des boues d’épuration (Nriagu,

1988)
Milieux As Cd Cr Cu Hg Mn Mo Ni Pb Sb Se Zn
Atmosphére ~ Min 0015 0003 0Is 003 0015 5 - 003 024 0015 0003 015
Max 006 0036 045 018 006 10 018 03 006 003 045
Aquatique Min 04 008 58 29 001 32 098 13 29 018 026 26

Max 6,7 1,30 320 220 031 106 480 200 160 29 380 31

Terrestre Min 001 002 14 49 001 44 008 50 28 004 001 18
Max 024 034 110 210 08 11 032 220 97 02 014 57

Total Min 04 003 74 78 004 41 1,06 63 59 024 027 21
Max 70 168 435 430 L17 127 512 422 260 316 397 88

Mininni et al., (1987) ont dénombré les teneurs en métaux lourds mesurées dans des
boues d’épuration lors de 28 études effectuées a travers le monde entre 1972 et 1984. Les

résultats de cette compilation sont présentés an Tableau 17. En Amérique du Nord et en
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Europe, plus de 50 % des boues d’épuration générées excédent les normes obligatoires en
métaux pour I’épandage agricole (Blais ez al., 1992 ; Dirkzwager et al., 1989 ; Lester et
al., 1983 ; L’Hermite, 1991 ; St-Yves et al.,. 1988 ; USEPA, 1989, 1990 ; Wong et al.,
1984).

Tableau 17  Teneurs typiques (ng/kg) en métaux dans les boues d’épuration
municipales selon Minnini et Santori (1987)

As B Cd Co Cr Cu Hg Mn Mo Ni Pb Se Zn

110 441 162 124 309 634 54 382 97 713 417 - 2126

Méme quand les boues sont conformes aux normes recommandées par les autorités,
I’accumulation des métaux dans la chaine alimentaire peut étre hasardeuse. Par exemple,
les résultats de I’étude de Chang et al. (1984) montrent une augmentation des
concentrations des métaux dans le sol par des facteurs de cinq & neuf selon les divers
métaux apres épandage des boues de Los Angeles. Ces boues respectaient 1'ancienne loi
américaine concernant la charge cumulative en métaux. Dans une autre étude avec la
Milorganite, produit fertilisant organique généré a partir des boues d’épuration de la
station de Milwaukee, Levine et al. (1989) ont rapporté une augmentation par un facteur
de deux 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 al., 1989).

3,1 Risques associés aux métaux toxiques

Le cuivre, le nickel et le zinc sont phytotoxiques, ils ont donc pour effet de diminuer la
croissance et le rendement des récoltes au-dela une concentration donnée (Davis et al.,
1984; Lester et al., 1983; Mench et al., 1992; Sommers ef al., 1981; Webber, 1986).
L’accumulation des métaux dans les plantes a la suite de 1’épandage des boues

d’épuration a été démontrée pour I’antimoine, I’arsenic, le cadmium, le chrome, le cuivre,
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le fer, le mercure, le molybdéne, le nickel, le plomb et le sélénium et le zinc (Adamu ez
al., 1989; Cappon, 1991; Davis et al., 1980; Jackson et al., 1991; Jing et al., 1992; Levine et
al., 1989; Obbard et al., 1993; Roca et al., 1991; Tadesse et al., 1991). Les métaux peuvent
également se retrouver dans la chaine alimentaire par une adhérence a la surface des

végétaux résultant de 1’application de boues sur les terres (Klessa ez al., 1992).

Le cadmium est un élément particuliérement redouté puisque les symptOmes de sa
phytotoxicité apparaissent a des concentrations prés de 10 fois supérieures a celles o
apparaissent les symptomes de sa zootoxicité (Coker et al., 1993). Chez I’homme et les
animaux, 1’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
1a phosphorylase oxydative, par blocage des groupements thiols, ainsi que des interférences
avec la synthése des acides nucléiques (Doyle et al., 1978). Le cadmium présenterait aussi
certaines propriétés cardiotoxiques (Carmignani et al., 1983; NAS, 1979).

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 2 la reproduction humaine ou étre initiateurs
ou promoteurs de certains cancers, en agissant comme inhibiteurs dans la biosynthése de
1I’ADN ou de I’ARN, ou encore comme agents mutagénes (Babich et al., 1985; Jennette,
1981; Martell, 1981). De nombreux ouvrages de synthéses ont été proposés au cours des
derniéres années concernant les risques associ€s a 1’application de boues chargées en

métaux lourds sur les terres agricoles (Coker ef al., 1983; Mininni ez al., 1987; Sterritt et

al., 1980).
3,2 Situation au Québec

En comparaison avec ce qui a ét€ mesuré a 1’étranger, les boues au Québec s’avérent peu
contaminées par les métaux lourds, il demeure pourtant qu’une caractéristique chimique
des boues d’épuration provenant de 34 stations d’épuration québécoise a indiqué que
52 % de celles ci étaient inaptes a la valorisation agricole (St-Yves et al., 1988). Cette

proportion s’élevait a 85 % si I’on tient compte des teneurs en métaux recommandées. Le
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cuivre et le manganese représentaient les métaux les plus problématiques au Québec,
avec des teneurs surpassant les teneurs recommandées dans 53 % et 41 % des cas

respectivement.

Une autre étude préparée par Desjardins et al. ,(1994) fait état qu’environ 47 % des
stations d’étangs aérés facultatifs au Québec, génerent des boues excédant, pour au moins
un métal (principalement le cuivre), les limites prescrites pour 1’épandage agricole. Les
résultats de ces travaux sont présentés au Tableau 18. Les concentrations moyennes en
métaux mesurées a 'INRS-Eau, pour un ensemble de 23 échantillons provenant d’usines
québécoises, ontariennes et américaines (Blais ez al., 1992), sont également indiqués dans

ce tableau, de mé€me que celles de I’étude de Flynn et al. (1984).

Tableau 18  Teneurs typiques (mg/kg) en métaux dans les boues d’épuration

municipales québécoises
Etudes As B Cd Co Cr Cu Hg Mn Mo Ni Pb Se Zn
Flynn et al.. (1984) - - 12 - 63 411 - 1295 - 32 168 - 562

St-Yves et al. (1988) 27 710 32 173 4,5 699 16 1113 11,3 20,8 98 0,6 595
Blais et al. (1992) - - 8 - 269 1020 - 1170 - 76 204 - 802
Desjardinsetal. (1994) 4,7 430 49 143 92 963 22 342 105 S80 167 28 692

3,3 Situation au Canada

Le Tableau 19 présente les concentrations des métaux de stations d’épuration ontariennes
(Blais et al., 1992; Webber et al., 1981). Etant donné que chaque province est
responsable du suivi environnemental de ces boues , présentement, peu de données sont
disponibles. De ces boues, 61 % excédent les normes ontariennes pour au moins un
élément. En effet, Wong et al. (1984) ont estimé que plus de 50 % des boues ne
respectent pas les réglementations. De plus, toutes ces boues ont des teneurs en métaux

supérieures aux objectifs a long terme de I’Ontario.
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Tableau 19  Teneurs typiques en métaux (mg/kg) dans les boues d’épuration

municipales ontariennes
Villes Type de boues Cd Cr Cu Mn Ni Pb Zn
Brantford secondaire 23 697 1240 244 199 1230° 2200
Burlington secondaire 214 1780 1360 299 403 1240 5060
Galt secondaire 54 1270 1180 264 53 305 1590
Georgetown secondaire 47 316 556 183 51 1190 646
Guelph secondaire 206 3910 3680 271 88 1440 7220
Kingston secondaire 75 1380 626 270 26 893 1780
Kitchener secondaire 12 6980 658 252 333 615 6610
Oakville secondaire 45 2010 1510 285 338 1350 6820
Oshawa secondaire 73 6560 683 322 1120 1340 6100
Stratford secondaire 33 1540 1180 471 1260 956 2740
Toronto Prim. Dig. anaérobie =~ 3! 647 968 255 67 178 1560
Toronto sec. dig. anaérobie 29 602 949 256 64 176 1500
Toronto primaire 23 473 723 278 59 | 148 1180
a Les valeurs en italique sont au-dessus des objectifs a long-terme sur les normes ontariennes.
b Les valeurs en gras sont au-dessus des normes ontariennes pour la valorisation agricole.

3,4 Situation aux Etats-Unis

Le Tableau 20 illustre les éléments primordiaux des analyses effectuées lors de la vaste
compagne d’investigation NSSS (National Sewage Sludge Survey) et qui ont permis de
déterminer les teneurs en métaux retrouvées dans les boues d’épuration de stations
'américaines. Ainsi, d’aprés le NSSS, 19 stations sur 180, soit 11 % générant des boues
excédant les normes obligatoires en métaux pour la valorisation agricole. Cette fraction
s’éleve 2 40 % (72/180) lorsque 1’on se réfere aux valeurs préconisées. De plus, 19 % des
stations dépassant les valeurs recommandées pour deux éléments et 9 % pour trois
€léments. Enfin, la station “ SLC Reclamation Plant” (Salt Lake City, Utah) a sept
€léments au-dessus des teneurs limites, la station “John E. Egan WPR” (Chicago,
Illinois) six et la “ South STP * (Humble Texas) cing.
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En extrapolant ces résultats sur le nombre total de stations américaines, 1653 stations
excéderaient les normes obligatoires pour au moins un élément et 260 pour deux
éléments. Cependant, par rapport aux valeurs recommandées, 6236 stations

dépasseraient pour un élément, 2945 pour deux éléments et 1472 pour trois éléments.

Tableau 20  Stations d’épuration américaines de ’étude NSSS produisant des boues
dépassant les valeurs recommandés et les normes obligatoires pour la

valorisation agricole
Métaux Excédant les valeurs recommandées  Excédant les valeurs obligatoires
(Nbre stations) (%) (Nbre stations) (%)
As 6 333 1 0,56
Cd 17 9,44 10 5,56
Cr 10 5,56 1 0,56
Cu 18 10,00 0 -
Hg 4 2,22 0 .
Mo 25 13,89 0 -
Ni 5 2,78 5 2,78
Pb 29 16,11 1 0,56
Se 2 1,11 0 -
Zn 21 11,67 4 2,22
1 élément > normes 72 40,00 19 10,56
2 éléments > normes 34 18,89 3 1,67
3 éléments > normes 17 944 0 -
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3,5 Situation en Europe

Les résultats de I’étude menée par Roca et al. (1989) en Espagne, dans la région de
Valence, sur les boues de stations d’épuration municipales montrent qu’environ 35 % de
ces boues outrepassent les normes prescrites’ par le gouvernement, reproduites sur celles
de la CEE, pour un élément au moins (Tableau 21). En plus, les boues produites dans la
majorité des stations desservant plus de 100 000 habitants ont des dépassements pour le
zinc. La plupart des stations situées dans des zones industrielles ont des probleémes de
contamination tandis que les stations ol il n’y a pas d’industries majeures sont en
majorité conformes aux normes. Enfin, si les normes des Pays-Bas, qui sont les plus
séveres de I’Europe selon les informations disponibles, étaient appliquées dans cette

région de I'Espagne, aucune de ces boues serait jugée apte a la valorisation agricole.

Au Royaume-Uni, entre 82 % et 85 % des boues d’épuration utilisées pour des fins
d’épandage sur les terres agricoles, excédaient les normes recommandées en métaux
(Lester et al., 1983). L’étude de Tjell (1986) estimait que 60 % des boues municipales de
I’ancienne république fédérale d’ Allemagne ne respectaient pas les normes portant sur les

métaux.
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Tableau 21  Teneurs typiques en métaux (mg/kg) dans les boues d’épuration
municipales en Espagne
Villes Pop. Traitement Industrie Cd Cr Cu Ni Pb Zn
Alicante 125000  Digestion anaérobie 50 265 272 240 299 965
Benidorm 90 000 Digestion anaérobie 35 38 191 25 266 653
Elche 87 000 Digestion aérobie 53 9 189 25 303 568
Elda 78 000 Digestion aérobie 54 47 140 35 250 593
Crevillente 32000 Digestion aérobie 49 38 141 32 257 712
Castellon 110000  Digestion anaérobie 74 144 608 120 1456 14185
Villarreal 37000 Digestion aérobie 41 644 125 100 5268 2771
Burriana 30000 Digestion aérobie 45 77 369 29 275 1027
Almazora 27 000 Digestion aérobie 187 680 888 38 9852 659
Oropesa 12 000 Digestion aérobie 4,1 47 318 29 270 1076
Valencia 400000  Digestion anaérobie 54 2033 454 185 337 1423
Paterna 35000 Digestion aérobie 34 65 133 32 193 951
Torrente 56 000 Digestion aérobie 41 108 367 78 214 1650
Oliva 22 000 Digestion aérobie 47 52 207 40 309 1242
Burjasot 15000 Digestion aérobie 37 218 2858 116 239 1028
Sagunto 58 000 Digestion aérobie 43 79 216 36 296 1356
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4  ENLEVEMENT DES METAUX TOXIQUES DANS LES BOUES

Afin de résoudre le probléme associé 2 la présence de métaux toxiques dans les boues
d’épuration, deux types d’interventions peuvent &tre réalisées, soit : 1) 'enlévement des
métaux accumulés dans les boues lors du traitement des eaux usées; 2) le contrble a la
source des rejets de métaux dans les effluents industriels. Le présent chapitre recense
donc les diverses techniques et approches explorées pour contourner le probleme li€ a la

présence de métaux toxiques dans cette biomasse.

4,1 Controle a la source

Cette alternative, bien que désirable, est non seulement coiiteuse et difficilement
applicable, mais porteuse de résultats incertains, car elle peut péniblement cerner les
diverses sources de pollution qui suscitent & I’enrichissement des boues en métaux
toxiques. En effet, différentes études prouvent qu’une importante fraction des métaux
provient des résidences et du ruissellement urbain (Davis, 1987; Tjell, 1986; Wozniak ez
al., 1982). En fait, une étude menée au début des années 1970 a démontré que 49 % du
Cd, 47 % du Cu et 42 % du Zn provenaient des résidences (Klein et al.,, 1974). Les
résultats acquis de cette étude indiquent également que le ruissellement urbain contribuait
pour 31 % du Zn et 14 % du Cu alors que 20 % de ce dernier provenait des conduites
d’eaux potables. D’aprés Forstner ez al. (1979), le ruissellement urbain est une source
majeure de plomb et de zinc. Par ailleurs, Davis et al. (1975) ont rapporté que pres de
63 % du cadmium entrant & 1’usine d’épuration, provient des résidences. Les métaux
présents dans les eaux usées domestiques proviennent de plusieurs sources: feces,
produits pharmaceutiques et cosmétiques, produits chimiques de nettoyage, peinture, etc.
(Coker et al., 1983; USEPA, 1984; Wong et al., 1988).

4,2 Méthodes de décontamination

Depuis 1975, divers procédés pour 1’enlévement des métaux lourds des boues d’épuration
ont été envisagés. Cependant, aucun procédé économique et efficace n’a été implanté a

1’échelle industrielle. De nombreux essais de solubilisation chimique des métaux ont été
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analysés : la chloration (Olver et al., 1975), I’échange d’ions (Cornwell et al., 1980),
I'utilisation d’agents chélateurs tels que ’acide éthylénediaminetétraacétique (EDTA) et
I’acide nitrilotriacétique (NTA) (Campanella et al., 1985 ; Jenkins et al., 1981 ; et
al.,1990), I’extraction par solvants organiques (Vieira et al., 1993) et la digestion aérobie
thermophile auto-chauffée (AATD) couplée 2 une acidification par I’acide chlorhydrique
(Hayes et al., 1979). Tous ces procédés sont trés colteux et difficilement applicables et
donnent des rendements insatisfaisants de lixiviation des métaux, ce qui a compromis

leur émergence.

L’ajout de différents acides organiques (CH;COOH) et inorganiques (H2S04, HCI,
HNOs) aux boues est la technique qui a été la plus considérée par différents chercheurs
(Blais et al., 1993a ; Bloomfield et al., 1975 ; Campanella ez al., 1985 ; Chang C-J et al.,
1998; Kiff et al., 1981 ; Lo et al., 1990 ; Logan et al., 1985 ; McNulty et al., 1977 ; Mitani
et al, 1991 ; Oliver et al., 1996 ; Scott et al., 1975 ;Wozniak ez al., 1982). L’utilisation
des acides organiques ne permet, la plupart du temps, que de faibles rendements de

solubilisation de métaux, tout en étant fort dispendicuse.

L’emploi des acides inorganiques ne permet pas une solubilisation efficace du cuivre et
du plomb, malgré une acidification considérable (pH 1,5) des boues. La solubilité des
métaux dans les boues est affectée principalement par le pH, mais aussi par d’autres
facteurs tout aussi importants doivent étre pris en considération: le potentiel
d’oxydoréduction du milieu (POR), la concentration des métaux et des ligands (anions et
molécules non-chargées) et ’équilibre chimique entre les constituants (Tyagi et al,

1990).

Rasmussen et al. (1991) ont développé un procédé (U.S. Pat. No. 5,051,191) utilisant
conjointement un acide (sulfurique ou chlorhydrique), un agent oxydant ferrique (sulfate
ou chlorure) et un oxydant régénérant (peroxyde d’hydrogéne, hypochlorite de sodium ou
de calcium, air compressé, oxygeéne, ozone, dioxyde de soufre, chlore ou composés

chlorés).

Des essais de séparation des métaux par centrifugation ont été effectués par Fronk et al,,

(1985); El Aassar et al., (1998). Deux étapes successives de centrifugation permettent de
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concentrer les métaux dans un culot. Les concentrations de métaux retrouvées dans le
culot se situent entre 60 % et 73 % pour le cadmium, le nickel, le chrome, le cuivre et le
zinc, alors que ce procédé ne permet pas d’extraire le plomb. Cette technique présente des
problémes au niveau de la récupération des solides, puisque les boues sans métaux ne

constituent que 23 % du volume des boues totales.

L’extraction des métaux au moyen d’un procédé magnétique et de résine échangeuse
d’ions a été développée en Australie (Becker et al., 1989). Les métaux dans les boues
sont captés par la résine échangeuse d’ions qui est régénérée par la suite en milieu acide.
Les rendements d’enlévement des métaux par cette approche technologique dans des
boues artificiellement contaminées, sont de 57 % pour le cuivre, de 66 % pour le zinc et
de 86 % pour le cadmium. La faisabilité économique de cette approche n’a toutefois pas

été démontrée pour une application a I’échelle réelle.

Un nouveau procédé chimique incluant une solubilisation -des métaux suivie d’une
chélation sur un support solide a été mis au point & Toronto pour la décontamination des
sols (Hsiau P-C et al., (1998)). Les auteurs du rapport final de développement de ce
procédé (Mourato et al., 1994) prétendent étre capables de décontaminer les boues
d’épuration préalablement digérées. Pourtant, les détails donnés dans le rapport final ne
permettent pas de juger la faisabilité technico-économique de 1’application de cette
technologie pour la décontamination des boues d’épuration. D’autre part, le fait de traiter
des boues digérées augmente trés certainement le cofit du traitement global des boues et

rend ce procédé économiquement moins intéressant,

Suite aux différentes contraintes techniques et économiques rencontrées avec les
procédés précédents. Au cours des dernieres années, quelques études de biolixiviation ont
été réalisées a travers le monde (Calmano et al, 1985 ; Hashimoto et al., 1987 ;
Schoénborn et al., 1978, 1979 ; Wong et al., 1983, 1984, 1988).
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4,3 Technologies développées a2 PINRS

Les travaux réalisés a I'INRS-Eau (Québec, Canada), avec la participation financiére de
BIOLIX Inc., ont conduit au développement de deux procédés biologiques (un procédé
combiné de biolixiviation des métaux lourds et de digestion des boues d’épuration
utilisant le soufre élémentaire (procédé METIX-BS) (U.S. Pat. No. 7,659,723 ; U.S. Pat.
No. 7,693,650) et un procédé de biolixiviation des métaux lourds utilisant le sulfate
ferreux (METIX-BF) (Couillard er al., 1993) et un procédé chimique (METIX-AC)
(Blais et al, 1993a) de décontamination des boues d’épuration, permettant des
rendements élevés d’enlévement des métaux toxiques, une destruction efficace des
germes pathogénes et la conservation des propriétés fertilisantes des boues. Ces procédeés,
qui ont d’abord été développés en laboratoire, ont par la suite ét€ testés et optimisés avec
succes, a I’échelle du pilote industriel, 2 la station d’épuration de la base militaire de

Valcartier (Québec).

Les procédés développés 2 I'INRS-Eau en sont au stade de la démonstration
commerciale. L’application de ces procédés aux boues accumulées dans les étangs aérés
ou produites quotidiennement aux stations conventionnelles (boues activées, biofiltres,
physico-chimiques) est, en effet, fort prometteuse : Les études technico-économiques
réalisées au cours des derniéres années ont démontré que les procédés proposés sont
performants, en terme de cofit et d’efficacité, pour la décontamination des boues

primaires et secondaires produites dans les stations d’épuration conventionnelles.
43,1 Biolixiviation-digestion avec soufre

Le procédé de biolixiviation-digestion exploite la présence dans les boues d’épuration
d’une microflore indigéne (thiobacilles peu-acidophiles et acidophiles) capable d’oxyder
le soufre élémentaire en acide sulfurique (Blais, 1992). Cette production d’acide, qui ce
fait sans production d’intermédiaires de polysulfures, entraine une baisse considérable du
pH des boues et une hausse des conditions oxydantes du milieu, ceci causant une
solubilisation importante des métaux toxiques retrouvés dans cette biomasse (Blais,

1992). Le procédé peu étre opéré en mode cuvée dans un bioréacteur a cuve agitée et
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aérée avec addition de soufre élémentaire en poudre ou également en colonnes aérées
avec utilisation de soufre granulaire immobilisé (Benmoussa et al., 1994 ; Ravishankar et
al., 1994). La concentration initiale optimale de solides des boues pour ce procédé se

situe entre 30 et 40 g/L. (Blais et al., 1993a ; Sreckrishnan et al., 1993).

Cette biotechnologie permet dans une méme étape, une stabilisation efficace des boues
(réduction de la biomasse, élimination des microorganismes pathogénes, réduction des
odeurs) et un enlévement efficace des métaux toxiques (Blais, 1992 ; Blais et al., 1993a ;
Shooner et al., 1992). Un temps de rétention hydraulique de I’ordre de 8 & 12 jours est
requis pour permettre une stabilisation adéquate des boues municipales (Blais et al.,
1993a). Afin de hausser les rendements de solubilisation des métaux et de précipiter une
fraction importante du phosphore solubilisé lors de 1’acidification des boues, un ajout de

chlorure ferrique peut étre effectué a la fin de la période de biolixiviation-digestion.
4,3,2 Biolixiviation avec sulfate ferreux

De maniére similaire au procédé biologique avec soufre, cette technologie profite de la
présence dans les boues d’épuration d’une flore bactérienne indigéne (Thiobacillus
ferrooxidans) capable d’oxyder I’ion ferreux en ion ferrique (Blais, 1992; Blais et al.,
1993b). Ce procédé est opéré en bioréacteur & cuve agitée et aérée, avec une addition
d’acide sulfurique pour abaisser le pH initial des boues et un ajout de sulfate ferreux
comme substrat énergétique (Couillard et al., 1993). Les conditions d’acidité ainsi créées
et 1a hausse des conditions oxydantes du milieu lors de 1’oxydation de I’ion ferreux en ion
ferrique, permettent une solubilisation importante des métaux toxiques retrouvés dans les
boues, de méme qu’une élimination efficace des bactéries indicatrices de pathogénécité
(Couillard er al., 1993). Le contenu initial optimal de solides des boues est compris entre
20 et 25 g/L. Un court temps de rétention hydraulique est possible en mode continu pour

la décontamination des boues (Couillard et al, 1993).
4,3,3 Lixiviation chimique

Le procédé chimique développé a I'INRS-Eau utilise I’acide sulfurique et le chlorure
ferrique comme agent oxydant. L’ajout de chlorure ferrique (10 a 15 kg Fe>*/tbs ou 0,3 2
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05¢g Fe**/L) aux boues acidifiées (pH entre 2,0 et 2,5) par ajout d’acide sulfurique (100 2
150 kg H,SO4/tbs) permet d’une part, d’accélérer la solubilisation des métaux par une
hausse des conditions oxydantes (POR > 350 mV) et d’autre part de diminuer de fagcon
significative la mise en solution des éléments nutritifs (phosphore et azote).
Contrairement au procédé de Rasmussen ez al. (1991), cette technologie ne nécessite pas
I’ajout d’un régénérant de 1’agent oxydant. Un contenu en solides des boues se situant
entre 30 et 40 g/L représente la gamme optimale d’opération pour cette technologie. Ce
procédé peut étre opéré facilement en mode cuvée, semi-continu ou continu, dans un
réacteur de type cuve agitée, avec un temps de traitement compris entre 1 et 6 heures.
L’acide chlorhydrique peut également étre utilisé dans les mémes conditions que I’acide
sulfurique pour I’acidification des boues. De méme, le sulfate ferrique industriel ou
produit a partir du sulfate ferreux peut remplacer le chlorure ferrique industriel. Il peut
étre utilisé en alternative avec le procédé de biolixiviation, selon I’évolution des prix des
facteurs générateurs de cofits. En plus ce procédé, permet un enlévement adéquat des
métaux toxiques, ainsi qu’une élimination efficace des microorganismes pathogénes

(Blais et al., 1993a).

La Figure 1 présente les diverses étapes de traitement faisant partic de la chaine de
décontamination utilisant le procédé de biolixiviation avec le sulfate ferreux. Les chaines
de décontamination utilisant les autres procédés sont similaires, & 1’exception de la partie

associée & I’étape de lixiviation ou biolixiviation en réacteur.
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Figure 1 Schéma du procédé biologique de décontamination des boues utilisant le sulfate ferreux
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Aprés D’étape de solubilisation des métaux par I'un des trois procédés décrits
précédemment, les boues sont conditionnées par ajout d’aide coagulant et de floculants
(polymére cationique), puis déshydratées sur une unité de filtres-presses a plateaux. Les
boues déshydratées sont ensuite neutralisées a2 pH 7,0 par ajout de chaux vive et
acheminée par camion au lieu de I’épandage agricole (Couillard ez al., 1993). Le lixiviat
acide contenant les métaux est neutralisé a un pH compris entre 7,0 et 8,0 par ajout d’une
solution de chaux saturée et laissé décanté (environ 4 heures) jusqu’a I’obtention d’une
boue métallique. Un ajout facultatif de polyélectrolyte permet dans certains cas de
hausser les rendements de précipitation des métaux. Ce dernier résidu est déshydraté tout
d’abord sur une unité de filtres-presses, puis séché a I’air ou dans un séchoir avant d’étre
acheminé 3 un site de disposition de produits dangereux. Dans le cas du procédé
biologique au sulfate ferreux, un second procédé de précipitation sélective des métaux,
qui permet d’obtenir un concentré de fer & pH 3,5 environ et un concentré des métaux
toxiques a un pH de 8,0, peut remplaéer la précipitation totalé. Le concentré de fer (pH
3,5) de la précipitation sélective n’est pas un déchet dangereux selon la loi actuelle en
vigueur au Québec, celui-ci peut ainsi étre enfoui dans un site de déchets municipaux.
Des négociations sont également possibles en vue de recycler ces résidus métalliques

(Couillard et al., 1992a).

Les trois procédés de décontamination des boues permettent un enlévement efficace des
métaux lourds. En effet, les études menées i I’échelle du pilote industriel ont démontré
que les rendements réels d’enlévement du cuivre et du zinc se situent entre 70 et 90 %,
alors que pour le manganése, un pourcentage d’extraction compris entre 75 et 95 % est
aisément atteint. Les autres métaux lourds comme le cadmium et le nickel sont également
solubilisés lorsqu’ils sont présent en concentration élevée dans les boues. Les procédés de
décontamination peuvent aussi étre opérés de fagon adéquate dans les diverses conditions

climatiques rencontrées en Amérique du Nord.

Les performances de destruction des indicateurs bactériens et viraux des procédés de
décontamination sont nettement supérieures 2 celles atteintes avec les procédés

conventionnels de digestion aérobie et anaérobie (Blais et al., 1993a). De plus, les
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procédés de décontamination entrainent une réduction importante de 1’émanation

d’odeurs désagréables en comparaison aux boues brutes.

Le procédé de biolixiviation-digestion avec soufre permet également une réduction
appréciable de la biomasse des boues. Les cinétiques de digestion des boues sont

pratiquement similaires 2 celles prévalant lors de la stabilisation aérobie conventionnelle.

La caractéristique des boues traitées par ces procédés de décontamination indi(iue que les
boues décontaminées possédent une valeur fertilisante comparable a celles de boues
digérées par voie aérobie conventionnelle. La décontamination méne a un enrichissement
appréciable des boues en fer et en soufre. Des études en serre sur de I’orge avec les boues
décontaminées par le procédé biologique au sulfate ferreux ont démontré que les boues
conservaient une bonne valeur fertilisante et qu’elles ne causaient pas de problémes
environnemental ou agronomique. En fait, ces essais ont indiqué que le potentiel de
valorisation des boues ainsi décontaminées pourrait étre particuliérement intéressant, en
ce qui concerne les besoins nutritifs en soufre des cultures végétales. Il faut d’ailleurs
noter A ce sujet qu'une portion appréciable des terres agricoles retrouvées a travers le
monde, ont des carences en soufre. Il faut noter que les propriétés fertilisantes des boues
générées par le procédé chimiqué et le procédé biologique au soufre élémentaire devront
étre évaluées par des essais de cultures en serre ou sur le terrain, dans le cadre de projets

de démonstration technologique.

Les recherches effectuées ont démontré qu’il est possible de déshydrater les boues
biologiques décontaminées dans des conditions normaks d’opération, a I’échelle réelle,
et A des cofits acceptables. L utilisation d’un filtre presse a plateaux permet d’obtenir des
giteaux de boues présentant une siccité supérieure a 20 % et méme, dans certains cas, de

plus de 30 %.

En outre, la capacité de filtration mesurée avec les boues décontaminées peut étre égale

ou supérieure 2 celle atteinte avec les boues digérées par voie aérobie conventionnelle.

Le Tableau 22 illustre les principales caractéristiques permettant de comparer 1’état de

développement des technologies de décontamination.
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Tableau22  Caractéristiques des procédés de décontamination des boues

d'épuration municipales
Caractéristiques Soufre Fer Chimique Chimique
(étangs)
Temps de rétention 8-12 1.5 0,1-0.25 0,1-025
hydraulique (jrs)
Coiit pour une usine neuve 200-240 165 - 205 160 -200 520-640 *
traitant 20 tbs/jr ($/tbs)
Destruction des indicateurs e+ e +++ ++
de pathogénes
Enlévement ++ +++ -+ a évaluer
des métaux
Effet sur la déshydratation R ns -+ +H+ a évaluer
des boues
Travaux complémentaires pour Frude Aucun Etude Etude agrono. +
fins de commercialisation agronomique agronomique Essais de labo.
Protection commerciale Deux brevets Brevet Brevet Brevet
des technologies obtenus demandé demandé demandé
Particularités des Requiert la présence de - -
technologies digesteur aérobie
Marchés visés par Principalement aux E.U. Stations Stations Etangs arés et
les technologies et Europe conventionnelles conventionnelles non-aérés
Nombre de stations 3-5 65-70 65-70 225-275
au Québec
Marché de boues disponible Faible 200000 200000 10000
au Québec (tbs/an)
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5 ETUDE DE CAS ET OBJECTIFS DE RECHERCHE

La présente étude s’inscrit dans le cadre d’activités périphériques de R&D menées dans
le contexte d’un projet de démonstration technologique de la technologie METIX-AC
réalisé A la station d’épuration des eaux usées de la Communauté Urbaine de Montréal
(CUM). La présente section discute donc de la problématique de la décontamination des
boues 2 la station d’épuration de la CUM et présente les objectifs spécifiques associés a

ce projet de recherche.

5,1 Cas de la station d’épuration de la Communauté Urbaine de

Montréal

La station d’épuration des eaux usées de la CUM produit une quantit¢ de boues
résiduaires s’élevant 4 environ 270 tonnes de boues séches par jour, lesquelles doivent
étre traitées et disposées de manitre sécuritaire conformément aux normes
environnementales strictes et évolutives. A leur arrivée au batiment de traitement, les
boues sont envoyées dans des bassins d’homogénéisation ou elles sont mélangées. A
partir des bassins d’homogénéisation, les boues sont pompées vers dix filtres-presses et
cingq pressoirs rotatifs pour I’étape de la déshydratation. Cette déshydratation permet
d’augmenter la concentration des boues de 3,5 % de solides a environ 30 % et plus. Une
proportion importante des boues est par la suite acheminée aux incinérateurs. Depuis peu,
une partie des boues est envoyée par une série de convoyeurs dans des silos a giteaux
afin d’étre par la suite séchée et granulée pour fins de valorisation et de
commercialisation. La capacité de I’unité de stabilisation thermique est de 70 tonnes de

boues séches par jour.

Les essais de stabilisation thermique des boues ont toutefois mis en évidence un
probléme préoccupant de génération d’odeurs durant 1’opération de séchage et
granulation. Les dirigeants de la CUM souhaitent résoudre ce probléme afin de pouvoir

exploiter de maniére optimale les unités de séchage et granulation des boues.
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De plus, les boues contiennent des contaminants métalliques (principalement le Cd et le
Cu) qui nuisent 2 la valorisation en agriculture, en horticulture ou en sylviculture, ce frein
3 la valorisation des boues ne pouvant que s’accentuer au fil des années compte tenu : 1)
des tendances observées dans plusieurs pays dans le durcissement des normes de qualité
requises pour leur valorisation. 2) & I’augmentation de I’offre de boues de qualité sur le
marché qui résultera inévitablement de I’application de nouvelles réglementations
concernant leur disposition et de la raréfaction progressive des sites de disposition. La
diminution des teneurs de ces contaminants inorganiques devient ainsi un autre objectif

des dirigeants de la station.

Afin de rencontrer ces objectifs d’enlévement des métaux et de réduction d’odeurs,
permettant ainsi une valorisation dﬁrable des boues de la station d’épuration de la CUM,
la compagnie Mabarex inc., mandatée par La Financiére des sciences et des technologies
inc., détentrice de la licence de commercialisation de METIX, a proposé d’implanter le
procédé METIX-AC comme pré-traitement a 1’étape de séchage et granulation. La
technologie METIX-AC est simple d’opération, et peut &tre aisément intégrée a la chaine
actuelle de traitement des boues de la CUM et est fort intéressante au point de vue

économique.

L’implantation du procédé METIX-AC pour le traitement des boues de la CUM est
I’avenue d’intérét pour résoudre le probléme actuel de génération d’odeurs, ainsi que
pour améliorer la qualité des boues (enlévement des métaux pour satisfaire aux critéres
C2 du gouvernement du Québec) pour leur valorisation aprés séchage et granulation. De
plus, & cause des propriétés marchandes des boues propres, cette technologie peut
permettre la valorisation de boues non séchées et non granulées, augmentant ainsi le
potentiel de diversification des créneaux de valorisation. Le Tableau 23 montre les

normes gouvernementales et les objectifs visés par le procédé METIX-AC.
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Tableau 23 Teneurs limites en contaminants inorganiques et teneurs en métaux

dans les boues de la CUM
Contaminants Boues Normes C1 Normes C2 Objectifs visés

de la CUM pour Ia valorisation
(mg/kg b.s.) (mg/kg b.s.) (mg/kg b.s.) (mg/kg b.s.)

As 59-110 13,0 75 <60

cd 6-28 30 20(10) <8

Co 38-57 34,0 150 <120

Cr 100 -240 210,0 1060 < 848

Cu 330-1120 100,0 757 (430) < 344

Hg 0,7-1,7 0,8 5 <4

Mo 25-13 50 20 <16

Ni 23-56 62,0 180 <144

Pb 69— 187 150,0 500 <400

Se 32-18 20 14 <11

Zn 520-1260 500,0 1850 <1480

Al+05Fe 34000 - 48 600 25 000,0 100 000 < 80000

Ce procédé chimique METIX-AC utilise un acide inorganique accompagné d’un ou de
plusieurs agents oxydants. L’ajout de ces agents oxydants aux boues acidifiées permet
d’accélérer la solubilisation des métaux par une hausse des conditions oxydantes et
d’autre part de minimiser la mise en solution des éléments nutritifs et ainsi conserver les

propriétés fertilisantes des boues.

Plusieurs agents oxydants peuvent &tre utilisés a cette fin. Par exemple, le peroxyde
d’hydrogéne, le permanganate de potassium, les produits chlorés, le sulfate ferrique ou le
chlorure ferrique. L’oxydation par le peroxyde d’hydrogene, le sulfate ferrique, le
chlorure ferrique présente certains avantages tels que la simplicité et le colit peu élevé des
équipements requis pour l’entreposage et l'injection de ces produits. En plus, la

décontamination des boues par traitement au sulfate ferrique au chlorure ferrique meéne a
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un enrichissement appréciable des boues en fer et en soufre. Rappelons a ce sujet qu’une
importante portion des terreé agricoles retrouvées a travers le monde, ont une carence en
soufre. D’autre part, bien que les équipements de stockage et d’injection du
permanganate soient simples et faciles a installer, le cofit d’acquisition de ce réactif
représente une contrainte sérieuse 2 I’emploi de celui-ci. Finalement, le chlore et 1'ion
hypochlorite réagissent promptement avec les matiéres organiques contenues dans les

effluents.

C’est dans le cadre du dit projet avec la station d’épuration de la CUM que s’insére notre
recherche qui a pour but d’évaluer la performance des trois agents oxydants (H2O,,
FeCls, Fey(S04)3), et de comparer le cofit relatif & chacun de ces agents oxydants pour la

lixiviation chimique des métaux a partir des boues d’épuration de la CUM.
5,2 Objectifs de ’étude

Cette étude vise a comparer ’emploi de différents oxydants chimiques pour la
décontamination des boues d’épuration physico-chimiques de la station d’épuration de la
CUM. En fait, les objectifs spécifiques de cette recherche peuvent étre exprimés comme

suit :

o Evaluer Iefficacité d’enlévement des métaux toxiques des boues d’épuration

et ce, en utilisant divers agents oxydants et des associations de ceux ci;

e comparer les colits de décontamination des boues en utilisant les divers

agents oxydants;

e étudier I'influence des différents paramétres clés tels que le pH et le POR sur
I’efficacité de décontamination des boues;

e évaluer I'impact de I'utilisation de différents agents oxydants sur les

propriétés fertilisantes des boues d’épuration;

e étudier la cinétique de mise en solution des métaux toxiques par utilisation

des différents oxydants.
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6 METHODOLOGIE

6,1 FEchantillonnage des boues

Les boues d’épuration utilisées pour les divers essais ont été recueillies d’un bassin
d’homogénéisation des boues de la station d’épuration des eaux usées de la Communauté
Urbaine de Montréal. Elles ont été conservées & 4°C dans des contenants en
polypropyléne jusqu’a leur utilisation. L’échantillonnage des boues s’est fait entre le 29
avril 1999 et le 12 aodt 1999. Les boues utilisées lors des travaux ont été générées lors du
traitement des eaux usées de la station par précipitation avec un sel d’aluminium (alun) et

leur composition en métaux toxiques et en solides totaux est présentée au Tableau 24.

Tableau 24 Composition des boues utilisées lors des travaux

Eléments Boues C1 Boues C2 Boues C3 Boues C4
(mg/l) (mghkg) (mg/l) (mghg (@mgh) (mgky (mgl) (mghky
ST(g/L) 30,1 27,2 23,1 24,4
Al 937 31200 1310 48100 719 33200 892 36700
Ca 3090 103000 2880 106000 2270 97500 640 26300
Cd 0,20 20,0 0,52 19,0 0,38 16,0 0,30 14,1
Cr 3,03 101 2,66 98,0 3,03 129 3,10 126
Cu 11,0 364 13,8 509 14,9 640 16,8 690
Fe 311 10300 367 13500 322 13800 339 13900
K 153 5090 135 4960 80,0 3450 114 4660
Mg 146 4860 140 5150 103 4410 nd nd
Mn 4,35 145 4,08 150 447 191 nd nd
Na 152 5040 112 4110 58,8 2540 nd nd
Ni 0,90 30,0 0,82 30,0 1,05 44,0 0,90 350
P 453 15100 508 18700 391 16700 474 19500
Pb 2,38 790 2,05 750 2,07 890 1,90 80,0
S 153 5090 149 5490 152 6470 180 7410
Zn 16,6 552 15,2 559 19,7 838 256 1050
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6,2 Courbes d’acidification et de hausse de POR

Toutes les expériences ont été réalisées dans des béchers de 2 L de capacité avec un
volume d’un litre de boues. Les boues ont été agitées au long des essais a I’aide d’un

agitateur magnétique.

Les courbes d’acidification ont été effectuées en notant la variation du pH et du potentiel
d’oxydoréduction (POR) lors de 1’ajout d’un volume de 1 mL de H,SO4 (10 N) a chaque

fois.

Les courbes de hausse de POR ont été obtenues par une acidification a2 pH (2,0 et 2,5)
dans un premier temps, puis par I’ajout d’un volume de 1 mL 2 la fois d’un agent oxydant

(H20,, FeCls, Fey(SO4)3) tout en notant la variation du pH et du POR.

Les courbes de hausse de POR et les courbes d’acidification ont été faites en triplicata et

sur trois échantillons différents de boues.
6,3 Essais de comparaison des agents oxydants

Les essais de lixiviation chimique consistent d’abord en une acidification des boues 2 un
pH (2,0 et 2,5) par ajout d’un volume connu de H,SO; (10 N), puis d’un agent oxydant
(H20,, FeCls, Fex(SO4)3) pour maintenir le mélange a un pH et un POR fixés pendant une

période de 2 heures.

Un volume de 25 mL de boues traitées a été filtré sous vide sur un entonnoir Buchner, en
utilisant des membranes Whatman 934-AH. Un volume de 20_mL du filtrat recueillis
auquel a été ajouté 1 mL d’acide chlorhydrique concentré a été conservé pour les

analyses.
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6,4 Essais de lixiviation mixte

Pour les essais de lixiviation mixte, apres I’acidification, et selon les conditions visées, un
agent oxydant a été ajouté, qui est soit du FeCl; ou du H,0; jusqu’a un POR

intermédiaire. Le POR final a été obtenu par la suite par 1’ajout de 1’autre agent oxydant.
6,5 [Essais de cinétique de lixiviation

Afin de suivre I’évolution de la solubilisation des métaux toxiques, des essais de
lixiviation d’une durée de 1, 2, 3 et 4 heures ont été effectués et des échantillons d’un

volume de 30 mL ont été prélevés a chaque heure et ont été analysés aprés filtration.
6,6 Mesures analytiques
6,6,1 PORetpH

Ces deux paramétres ont été déterminés a 1’aide d’un pH-metre Ficher Accumet 915,
équipé d’une électrode Cole-Parmer a double jonction, cellule de référence de type
Ag/AgCl, pour le pH, et d’une €lectrode a bande de platine pour le POR.

La lecture de I’électrode de POR a été vérifiée & chaque semaine a 1’aide de I’étalonnage
a la quinhydronne & pH 4 et 7. Pour les lectures de pH, le pH-meétre a été étalonné
quotidiennement a pH 2,4 et 7.

6,6,2 Métaux et éléments nutritifs

Les métaux et éléments nutritifs en solution (S, P, Al, Mg, Na, Ca, Cr, Mn, Fe, Ni, Cu,
Zn) ont été mesurés par spectrophotométrie & émission de plasma induit (ICP-AES). Le
Cd et le Pb ont été mesurés par absorption atomique a la flamme (appareil Varian,
modele Spectra-20). Les métaux et les éléments nutritifs dans les boues ont été
déterminés aprés digestion par HNOs, HF et H,0; 30 % selon le protocole utilisé par le
Ministére de I’Environnement du Québec (MENVIQ. 89,12/213. 1,3). Une matrice de
5 % (v/v) d’acide chlorhydrique a été utilisée pour 1’ensemble des échantillons analysés

au cours de ces travaux.
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6,6,3 Solides totaux

Les solides totaux ont été déterminés selon les méthodes standardisées (APHA, 1989;
Degrémont, 1989). Les solides totaux sont le résidu sec qui résulte du séchage de la boue

a 105°C pendant 24 h dans une étuve.




7 CONSOMMATION ET COUTS DES PRODUITS CHIMIQUES

7,1 Consommation d’acide

L’acidification des boues requise lors de l'opération des essais de lixiviation a été
effectuée par addition d’acide sulfurique (10 N). A T’échelle industrielle, 1’acide
sulfurique peut étre obtenu de la compagnie Noranda Inc. et un prix budgétaire de
80 $/t.m. H,SO4 (93 % p/p et 1,78 kg/L) a été retenu pour I’évaluation des cofits de

traitement.

Afin de comparer la consommation de 1’acide utilis€ avec la variation du pH, des courbes

d’acidification ont été effectuées sur un volume de 1 L de boues, par ajout d’'un volume

de 1 mL de H,SO4 a chaque fois, tout en notant la variation du pH et du POR.

La Figure 2 présente les courbes obtenues pour trois échantillons différents de boues
nommés respectivement C1, C2 et C3. En fait, le patron des courbes est sensiblement le
méme pour les trois boues excepté entre pH 2 et 3, ce qui est probablement dii au pouvoir
tampon des boues. Les courbes de tendance sont des courbes logarithmiques et donnent
un coefficient de détermination (R2) allant jusqu’a 0,96, ce qui démontre une bonne
corrélation entre les deux parameétres. Ceci a permis de déterminer la consommation de

’acide H,SO4 en fonction du pH.

Le Tableau 25 présente les équations permettant le calcul de la consommation d’acide
pour les trois échantillons de boues testés en friplicata, ainsi que les consommations
correspondantes pour atteindre les pH 2,0 et 2,5, soient les conditions utilisées pour tous

les essais de lixiviation des métaux.

L’équation suivante a été calculée a partir de ’ensemble des relations mathématiques
établies a partir des résultats obtenus pour les trois échantillons de boues testés en
triplicata. Cette équation peut donc étre employée avec confiance pour calculer la
consommation d’acide requise pour I’acidification des boues d’alun générées a la station

d’épuration de la CUM.
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Consommation (Kg/tbs) = -451,28 Ln (pH) + 671,69 1)

En convertissant la consommation en coft, des cofits moyens de 30,87 $/tbs ét de
22,21 $/tbs peuvent étre établis respectivement pour une acidification des boues a pH 2,0
et2,5.

i—0~ Boues C1 - Boues C2 —&— Bniues c3

pH
&
8
il

3,00 E~
2,00 -
: i3
1,00 -
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Consommation de H2S04 (Kg/tbs)

Figure 2 Variation de la consommation de HSO, en fonction du pH
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Tableau 25 Consommations de H,SO4 en (Kg/tbs) pour diverses boues et des pH

différents
Boues Equations des courbes R? pH 2,0 pH25
de consommation de H;SO, (Kg/tbs) (Kg/ths)
C1 Cons (Kg/tbs) =-130,10 Ln (pH) + 194,21 0,841 104,03 * 75,00 *
Cons (Kg/tbs) = -306,64 Ln (pH) + 488,31 0,963 275,76 207,34
Cons (Kg/tbs) =-342,55 Ln (pH) + 527,09 0,943 289,65 213,21
Moyenne 282,71 210,28
c2 Cons (Kg/tbs) = -555,49 Ln (pH) + 881,29 0,853 496,25 372,30
Cons (Kg/tbs) = -394,29 Ln (pH) + 596,59 0,932 323,29 235,31
Cons (Kg/tbs) = -498,30 Ln (pH) + 748,64 0,962 403,24 292,05
Moyenne 407,60 299,89
C3 Cons (Kg/tbs) =-714,53 Ln (pH) + 1042,4 0,794 547,13 387,68
Cons (Kg/tbs) = -394,85 Ln (pH) + 609,28 0,822 335,59 247,48
Cons (Kg/tbs) = -388,55 Ln (pH) + 576,38 0,850 307,06 220,36
Moyenne 396,59 285,17
® Les résultats du premier échantillon n’ont pas été retenus dans le calcul des moyennes (erreur de
manipulation)

Pour les essais de lixiviation des métaux effectués au laboratoire, la consommation et par
conséquent, le cofit d’acide varient selon les conditions de traitement et aussi selon
l’ageﬁt oxydant utilisé. A pH2,5, des cofits moyens de H;SO; de 21,5+0,7 $/tbs,
13,6 + 2,1 $/tbs et de 16,4 = 2,9 $/tbs ont été respectivement calculés pour les tests avec
le HyO,, le FeCl; et le Fex(SOs4)s. Pour un pH 2,0, les colits moyens d’acide s’élévent a
22,5+ 1,9%/tbs, 183+4,3%/tbs et de 20,7%3,98%/tbs pour les tests effectués

respectivement avec le HyO,, le FeCl; et le Fez(SO4)s.

En terme de consommation, pour les tests effectués avec le chlorure ferrique, des valeurs
moyennes de 158+ 24 kg HySO4/tbs et 213 + 50 kg HoSO4/tbs ont été  calculées
respectivement pour les essais a pH 2,5 et pH 2,0. Cependant, une consommation plus

grande est requise pour le traitement avec le peroxyde d’hydrogéne avec des valeurs
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moyennes de 249 + 8 kg HSO4/tbs et 262 * 22 kg HySO4/tbs. Ce fait s’explique par la
présence en concentrations élevées d’acide chlorhydrique dans la solution du chlorure

ferrique.
7.2 Consommation d’agents oxydants

La hausse des conditions oxydantes des boues d’épuration permettant la solubilisation
des métaux toxiques peut étre effectuée par ajout de différents agents oxydants. Les
sections suivantes décrivent les consommations des trois agents oxydants employés lors

des présents travaux.
7,2,1 Peroxyde d’hydrogéne

Le peroxyde employé durant les travaux de cette recherche est du H,O, (30 % p/p)
provenant de la compagnie Degussa Canada. A I’échelle industrielle, le peroxyde est livré
sous forme d’une solution aqueuse a 50 % (p/p) de H,O; (densité 1,1 kg/L) et son cofit
s’éléve a 850 $/t.m. H,O, (50 %), soit I’équivalent de 1700 $/t.m. H,O; (100 %).

Les Figures 3 et 4 représentent les courbes de hausse du POR en fonction de la
consommation de H,O; pour les conditions de pH 2,0 et 2,5 respectivement. Ces courbes
ont été effectuées sur un volume de 1 L de boues déja acidifié au pH voulu, par addition
d’un volume de 1 mL de H,O; tout en notant la variation du pH et du POR. Les courbes
de hausse de POR donnent surtout une idée sur le volume nécessaire de H,O, afin
d’atteindre le POR permettant la solubilisation des métaux toxiques des boues de la
CUM. Les valeurs moyennes de la consommation de H,0; pour les différentes conditions

de lixiviation des métaux sont illustrées au Tableau 26.
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Figure 3 Consommation de peroxyde d’hydrogéne pour la hausse du potentiel
d’oxydo-réduction des boues de la CUM a pH 2,0
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Figure 4 Consommation de peroxyde d’hydrogéne pour la hausse du potentiel
d’oxydo-réduction des boues de Ia CUM a pH 2,5
Tableau 26 Consommation (Kg/tbs) de peroxyde d’hydrogéne pour différentes
conditions de lixiviation des métaux des boues de la CUM
Boues pH2,0
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
C1 9,12+195 14,00 + 3,00 9,18+0,82 18,29+ 1,46
C2 4,88 1,03 7,88+ 1,69 4,59+0,36 9,18 £0,73
C3 2,41 10,52 488+1,04 4,59 +0,36 12,59+ 1,01
Moyenne 5471353 8,82+4,70 5881+294 13,53+4,71
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7,2,2 Chlorure ferrique

Le chlorure ferrique utilisé pour les essais de lixiviation provient de la compagnie
L’Environnement Eaglebrook Québec Ltée. Le chlorure ferrique est fourni a I'échelle
industrielle sous forme d’une solution a 32 % FeCl; (10,65 % p/p de Fe* et 1,32 kg/L),

alors que son prix est fixé 2 850 $/t.m, Fe**.

Les courbes de hausse de POR en fonction du cofit de chlorure ferrique pour les

différentes conditions du pH sont présentées aux Figures 5 et 6. Les dites courbes sont
obtenues de la méme maniére que celles générées dans le cas du peroxyde d’hydrogene.

Les consommations moyennes de chlorure ferrique pour les diverses conditions de

lixiviation des métaux sont regroupées au Tableau 27.
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Figure 5 Consommation de chlorure ferrique pour la hausse du potentiel

d’oxydo-réduction des boues de la CUM a pH 2,0
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Figure 6 Consommation de chlorure ferrique pour la hausse du potentiel

d’oxydo-réduction des boues de la CUM a pH 2,5

Tableau27 Consommation (Kg/tbs) de chlorure ferrique pour différentes
conditions de lixiviation des métaux des boues de la CUM

Boues pH2,0 pH25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
Ci 238+3,14 45,2 +597 23,713,332 40,2 + 5,64
Cc2 14,1 £ 1,86 28;2 +3,72 18,712,661 28,11£3,92
C3 14,1 £ 1,86 28,2 +3,72 18,7+ 2,61 35,2+4,89
Moyenne 17,3 +5,56 33,9+9,78 20,4 +£2,85 34,516,08
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7,2,3 Sulfate ferrique

Le dernier agent oxydant utilisé dans ces travaux est le sulfate ferrique qui provient de la
compagnie Chemco. Le sulfate ferrique est distribué a 1’échelle industrielle sous forme
d’une solution aqueuse (12 % p/p de Fe** et 1,51 kg/L). Le coft industriel du sulfate

ferrique s’él&ve 2 un codt de 1 400 $/t.m. Fe™*.

Les courbes de hausse de POR en fonction de la consommation de sulfate ferrique pour
les deux conditions de pH sont obtenues de maniére similaire a celles du peroxyde
d’hydrogéne et sont illustrées aux Figures7 et 8, alors que les moyennes des
consommations dﬁ sulfate ferrique pour les différentes conditions de solubilisation des

métaux sont présentées au Tableau 28.
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Figure 7 Consommation de sulfate ferrique pour la hausse du potentiel d’oxydo-
réduction des boues de la CUM a pH 2,0
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Figure 8 Consommation de sulfate ferrique pour la hausse du potentiel d’oxydo-
réduction des boues de la CUM a pH 2,5
Tableau28 Consommation (Kg/tbs) de sulfate ferrique pour différentes conditions
de lixiviation des métaux des boues de la CUM
Boues pH2,0 pH2S
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
C1 30,4 +3,99 81,4+ 104 30,2+4,20 90,7 £26,6
C2 25,0+3,19 48,51 6,39 25,0+3,36 54,417,557
C3 18,2+2.39 48,5+6,39 30,2+4,21 127+ 17,6
Moyenne 24,5 +6,09 59,5+19,0 28,5+3,01 90,7 £ 36,4
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7,24 Comparaison des agents oxydants

Les Tableaux 29 a 31 représentent les cofits des agents oxydants utilisés lors des essais de

lixiviation des métaux pour les différentes conditions de pH et de POR.

En terme de consommation, pour les tests effectués avec du peroxyde d’hydrogéne, des
valeurs moyennes variant entre 4,10+0,5kg/tbs et 5,46 + 0,7 kg/tbs et entre
6,90 £ 0,7 kg/tbs et 8,90 £ 0,6 kg/tbs ont été calculées respectivement pour les essais a
400 mV et 450 mV. Par ailleurs, les valeurs moyennes obtenues pour le traitement avec
le chlorure ferrique pour les mémes conditions de POR que celles pour le traitement avec
du peroxyde, varient entre 8,9+ 1,2kgFe/tbs et 17,4+4,6kgFe/tbs et entre
22,1 + 7,9 kg Fe/tbs et 28,4 £ 9,7 kg Fe/tbs. Pour les tests avec le sulfate ferrique, des
valeurs moyennes oscillant entre 22,3 6,1 kg Fe/tbs et 45,3 £ 12 kg Fe/tbs et de
68,9 + 28 kg Fe/tbs a 124 * 25 kg Fe/tbs.

Les coiits des agents oxydants calculés lors des essais de lixiviation des métaux sont

presque similaires & ceux prédits par les courbes de hausse de POR.

La comparaison des cofits des trois agents oxydants montre que le produit le plus
intéressant au point de vue économique et selon les prix des produits chimiques utilisés,
est le peroxyde d’hydrogéne suivi par le chlorure ferrique. Il faut noter que la
consommation moindre de I’acide liée au traitement par le chlorure ferrique constitue un
gain intéressant. D’autre part, la consommation et, par conséquent, le coiit du sulfate

ferrique sont trés élevés par rapport a ceux des autres produits chimiques.
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Tableau29 Coit ($/tbs) de peroxyde d’hydrogéne consommé durant les essais de
lixiviation des métaux des boues de la CUM

Boues pH2,0 pH 2,5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
C1 6,10+2,11 10,5+ 5,68 7,8314,40 14,0740
C2 7,20+0,21 11,9+3,18 9,60+ 1,33 15,7+ 4,54
C3 7,81£1,18 127 +4,17 10,1+1,94 15,7+ 4,54
Moyenne 7,00+ 0,87 1L7+1,15 9,20+ 1,20 15,1 £0,95

Tableau 30  Coiit ($/tbs) de chlorure ferrique consommé durant les essais de
lixiviation des métaux des boues de la CUM

Boues pH20 pH25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
C1 21,3+1L7 39,9+233 35,3+220 48,6 +26,8
C2 23,3+8,15 42,6+18,7 3751182 53,2+189
C3 24,6+9,54 384116,2 30,7+159 48,61+ 16,4
Moyenne 23,1+1,70 403+2,14 34,5+3,50 50,1 £2,64

Tableau 31  Coiit ($/tbs) de sulfate ferrique consommé durant les essais de lixiviation
des métaux des boues de la CUM

Boues pH2,0 pH2S
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
Cl 23,5+8,39 86,5 £ 56,2 74,0 £264 137£97,2
C2 309 +4,51 101 £30,2 56,4102 190+ 4,14
C3 39,3+129 102+31,0 59,9+14,3 191 +4,72
Moyenne 3121792 96,8 + 8,91 54,51 6,67 173 +£31,2
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7,3 Comparaison laboratoire vs pilote

Il est intéressant de comparer les résultats de la présente étude avec les données de
consommation et de cofit associées aux produits chimiques utilisés pour la lixiviation des
métaux lors des essais menés a P’échelle pilote installée a la station d’épuration de la
CUM (Blais et al., 2000). Lors de ces travaux, un volume total de 143 m> de boues a été
décontaminé, dont 134 m> en utilisant le peroxyde d’hydrogéne et 9 m’ en employant le
chlorure ferrique. Un contenu initial moyen en solides totaux de 29,3 g/L. a été calculé
pour les 47 essais réalisés (35 essais avec H,O et 12 essais avec FeCls). Une différence
importante existe entre la présente étude et les travaux pilotes. Ainsi, des boues d’alun
ont été utilisées tout au long des présents travaux, alors que 1’étude pildte a été réalisée
sur des boues générées a partir de chlorure ferrique. Un pH moyen de 2,18 0,14 et un

POR moyen de 443 + 26 mV ont été appliqués lors des essais pilotes.

Pour les essais avec le H20,, le cofit attribuable a I’ajout de H,SO4 était en moyenne de
16,8 + 2,7 $/tbs et celui dédié au H,0O, de 25,2 + 6,7 $/tbs. Pour les essais avec le FeCls,
le coft attribuable 2 I’ajout de H,SO, était en moyenne de 10,2 + 3,6 $/tbs et celui dédié
au FeCl; de 27,8 + 9,6 $/tbs.

En terme de consommation, une valeur moyenne de 176 +48 kg H2$O4 (100 %)/tbs a été
mesurée pour I’ensemble des tests au pilote. Cependant, une consommation plus grande
est requise pbur le traitement avec le peroxyde d’hydrogéne, soit une valeur moyenne de
196 + 31 kg H2SO4/tbs (écart de 150 a 300 kg/tbs), en comparaison au procédé utilisant le
chlorure ferrique, avec une valeur moyenne de 118 + 42 kg H,SOu/tbs (écart de 44 2
183 kg/tbs). Ce fait s’explique par la présence en concentrations élevées d’acide

chlorhydrique dans la solution de chlorure ferrique.

Pour ce qui est du peroxyde d’hydrogéne, une consommation moyenne de 14,8 +3,9 kg
H,0, (100%)/tbs a été mesurée pour 1’ensemble des tests pilotes, avec une plage de
variation se situant entre 6,4 et 22,7 kg/tbs.
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Finalement, une consommation moyenne de chlorure ferrique de 32,7 = 11,3 kg Fe/tbs a
été déterminée pour ’ensemble des tests avec ce réactif. Dans ce cas, la plage de

variation se situait entre 14,0 et 50,1 kg Fe/tbs.

Pour les tests de lixiviation de métaux effectués au laboratoire sur les boues de la station
de la CUM traitées & I’alun, des cofits moyens en produits chimiques (acide + oxydant) de
32,7 + 3,30 $/tbs et 52,9 + 13,4 $/tbs ont été calculés respectivement pour les essais avec
du peroxyde d’hydrogéne et avec du chlorure ferrique. Le cofit assignable a I’ajout de
H,S0, est de 22,0 + 0,87 $/tbs et celui affecté au H,O; de 10,8 + 3,48 $/tbs pour les tests
avec H,0,. Pour les essais avec le FeCls, le cofit attribuable a I’ajout de H,SOy4 était en

moyenne de 15,9 + 4,17 $/tbs et celui dédié au FeCl3 de 37,0 + 11,3 $/tbs.

En terme de consommation, des valeurs moyennes de 255 + 10,1 kg H,SO4 (100 %)/tbs
et de 185x48,5kg H,SO; (100 %) ont été mesurée pour les tests effectués
respectivement au H,O, et FeCls. Pour ce qui est du peroxyde d’hydrogene, une
consommation moyenne de 6,33 +£2,05kg H;O, (100%)/tbs a été mesurée pour
I’ensemble des tests effectués au laboratoire. Finalement, une consommation moyenne de
chlorure ferrique de 31,4 + 9,60 kg Fe/tbs a été déterminée pour I’ensemble des tests avec

ce réactif.

Les consommations et les coiits en produits chimiques établis dans cette étude sont donc
supérieures a ceux déterminés 2 partir des travaux pilotes. Une partie de la différence
pourrait s’expliquer par la nature distincte des boues (alun vs chlorure ferrique). Un
phénoméne d’échelle pourrait également &tre en cause puisque des consommations
élevées de produits chimiques ont ét€ calculées sur les boues de chlorure ferrique lors de

tests effectués au laboratoire au cours de la période de pilotage.

Ainsi, un total de 32 essais ont été effectués sur des volumes de 1,0 a 3,5 L de boues de
chlorure ferrique (4 essais avec H;O; et 28 essais avec FeCl;). Un pH moyen de
2,26 + 0,22 et un POR moyen de 422 + 65 mV ont ét€ appliqués lors de ces travaux. Des
cofits moyens en produits chimiques (acide + oxydant) de 64,8 +19,2 $/tbs et
72,8 + 12,2 $/tbs ont été calculés respectivement pour les tests de laboratoire avec le
FeCl; et le H,0,. Pour les essais avec le HyO, le cofit attribuable a 1’ajout de H,SO4 était
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en moyenne de 20,8 + 5,8 $/tbs et celui dédié au H,O, de 52,0 £ 12,4 $/tbs. Pour les
essais avec le FeCls, le coit attribuable a I’ajout de H,SO, était en moyenne de

23,8 £ 9,1 $/tbs et celui dédié au FeCls de 41,0 £ 18,3 $/tbs.
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8 COMPARAISON DES PERFORMANCES DES AGENTS
OXYDANTS

Alors que la section précédente portait sur la consommation et les coiits des différents
agents oxydants et la comparaison entre eux. Cette section présente une comparaison des
performances des agents oxydants responsables de la hausse des conditions oxydantes du
milieu et, par conséquent, la mise en solution des métaux contenus initialement dans la

phase solide des boues.

Dans la présente partie, les rendements de solubilisation sont calculés sur la base des
teneurs en métaux dans les échantillons filtrés des boues lixiviées prélevées au terme de
chaque essai. Les rendements d’enlévement sont établis directement par la mesure de la

teneur en métal dans le filtrat par comparaison aux boues initiales (avant traitement).

8,1 Cuivre

Les boues de la station d’épuration de la CUM, contiennent des contaminants métalliques
qui nuisent & leur valorisation agricole, le cuivre et le cadmium sont les principaux

métaux problématiques.

Le Tableau 32 montre les concentrations de cuivre dans les filtrats obtenus et les
rendements de solubilisation correspondants lors des essais de lixiviation des métaux. La
mise en solution du cuivre dépend essentiellement des conditions oxydantes du milieu et
semble relativement indépendante du pH. En effet, les valeurs moyennes des rendements
de solubilisation du cuivre a 450 mV sont nettement supérieures a celles a2 400 mV pour
la totalité des essais effectués avec les trois agents oxydants. Aussi, la comparaison des
rendements de solubilisation du cuivre pour les essais avec divers agents montre de
meilleurs rendements pour les traitements avec le chlorure ferrique et le sulfate ferrique,

qu’avec le traitement au peroxyde d’hydrogéne.

La lixiviation chimique du cuivre, contenus dans les boues de la station d’épuration des
eaux usées de la CUM, a permis 1’obtention des rendements de solubilisation variant,

selon I’agent oxydant utilisé, entre 18 % et 68 %. Tandis que les travaux effectués par
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Blais ez al. (1992) utilisant des boues biologiques, ont permis 1’obtention des rendements
de solubilisation du cuivre de 75 + 21 % utilisant le procédé simultané de biolixiviation et
de digestion avec' soufre élémentaire, ainsi que des rendements de 60 =22 % pour le
procédé de biolixiviation avec sulfate ferreux. De meilleurs rendements de solubilisation
du cuivre sont obtenus avec I’utilisation des procédés biologiques. Il est a noter que la
décontamination des boues d’épuration issues d’un traitement physico-chimique, est aussi

plus difficile que la décontamination des boues biologiques.

Tableau 32 Rendements de solubilisation du cuivre lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH20 pH2S
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
(mg/L) (%)  (mg/L) (%) mg) (%) (mg/L) (%)
H0, Ci 3,69 34 3,25 54 5,90 30 6,50 59
Cc2 2,01 15 3,49 25 1,55 11 3,15 23
C3 1,77 12 4,42 30 2,15 15 4,63 31

Moyenne 2,49 20110 372 36%20 3,20 18+ 10 4,76 38+20

FeCl3 C1 6,17 56 9,62 88 6,91 63 9,88 90
C2 4,96 36 6,59 48 3,69 27 6,58 48
c3 3,52 24 7.87 53 6,15 41 9,63 65

Moyenne 4,88 39+20 8,02 63120 5,58 4120 8,70 68120

FeyS04)s Cl 5,81 53 9,00 82 - 6,53 60 821 75
C2 4,42 32 726 53 4,11 30 6,67 48
c3 4,58 31 8,02 54 7,09 48 8,52 57

Moyenne 494 39+10 809 63+20 591 4620 780 6010

62



8.2 Cadmium

Le cadmium est le deuxiéme métal qui pose un probleme quant a la valorisation des
boues de la CUM. La solubilisation du cadmium dépend, contrairement au cuivre,
davantage du pH que du POR (Tableau 33). Les rendements de solubilisation du
cadmium pour tous les essais effectués 2 pH2,0 sont clairement supérieurs aux
rendements de solubilisation obtenus a pH 2,5. Il faut aussi noter qu’une meilleure
solubilisation du cadmium a été obtenue pour les essais avec le peroxyde d’hydrogéne

qu’avec ceux obtenus pour les traitements avec les sels de fer.

Des rendements de solubilisation du cadmium s’élevant respectivement a 82 £ 13 % et
74 + 13 % (Blais et al., 1992) ont été obtenus respectivement avec les procédés de

biolixiviation avec soufre et sulfate ferreux.

Tableau 33 Rendements de solubilisation du cadmium lors des essais de lixiviation

des boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH2S5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mgl) (%) (mgL) (%) (mgl) (%) (wgh) (%)
H;O, C1 0,17 84 0,17 85 0,13 67 0,14 70
C2 0,33 63 0,33 65 0,22 43 0,26 50

C3 0,22 58 0,25 66 0,17 46 019 51

Moyenne 0,24 69+10 025 72110 018 52+10 020 57+10

FeCly Ci 0,14 70 0,13 65 0,10 52 0,10 50
Cc22 0,26 50 0,23 44 0,16 30 0,17 33
C3 0,16 41 0,18 47 0,16 42 0,18 47

Moyenne 0,19 54110 0,18 52+10 0,14 41+10 0,15 43+10

Fe)(SO4); Ci 0,16 78 0,14 72 0,11 57 0,11 53
C2 0,29 57 0,29 56 0,18 35 0,18 34
C3 0,21 56 0.21 56 0,17 4 0,17 45

Moyenne 0,22 64110 0,22 61+10 0,15 45110 0,15 4+10
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8,3 Chrome

La solubilisation du chrome est trés difficile a effectuer comme le montre les résultats du
Tableau 34. En effet, les rendements de solubilisation pour I’ensemble des essais
effectués ne dépassent pas 48 %. Ce rendement de solubilisation reste assez important
corhparé aux rendements obtenus avec les traitements biologiques au soufre (31 %) et au
sulfate ferreux (7 %) et au traitement chimique a 1’acide (27 %). Aussi, les résultats
obtenus ne permettent pas de prédire 1’'impact du pH ou du POR sur la solubilisation du
chrome. Les meilleurs résultats de solubilisation du chrome ont été obtenus pour les

essais menés avec du FeCls a 450 mV et ce, pour les deux conditions de pH.

Tableau 34 Rendements de solubilisation du chrome lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH 25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
(ng/L) (%) (mg/L) (%) (ng/L) (%) (mg/L) (%)
H0, C1 1,20 39 1,17 39 095 31 0,95 31
c2 0,72 27 0,68 26 0,55 21 0,63 24
C3 1,69 56 1,72 57 1,05 35 1,01 33

Moyenne 1,20 41110 1,19 40+20 0,85 2915 0,86 295

FeCl3 Cl1 1,26 42 141 47 1,13 37 1,57 52
C2 0,94 35 1,14 43 0,86 32 1,12 42
C3 1,35 45 1,56 52 1,12 37 1,51 50

Moyenne 1,19 41+5 1,37 4714 1,04 36x3 1,40 485

FeySOs);  Cl 0,89 29 1,02 34 0,60 20 1,06 35
C2 0,64 24 0,81 30 042 16 0,82 30
C3 1,40 46 143 47 0,80 27 1,15 38

Moyenne 098  33+10 1,09 3719 0,61 215 1,01 35+4




84 Nickel

Les plus élevés rendements de solubilisation du nickel ont été obtenus lors des essais
effectués a4 450 mV (Tableau 35). Le pH ne semble pas influencer significativement la
mise en solution du nickel du fait que les résultats obtenus a pH 2,0 sont sensiblement les
mémes que ceux obtenus a pH 2,5. Quelques rendements issus des essais de traitement
avec le sulfate ferrique donnent des valeurs dépassant 100 %. Ceci peut étre expliqué par
I’impureté de la solution de sulfate ferrique utilisée causant une contamination en nickel
des boues. La comparaison entre les résultats issus du traitement avec les deux autres
agents oxydants montre que le traitement avec le chlorure ferrique est plus efficace que le

traitement avec le peroxyde d’hydrogeéne.

Les travaux de Blais et al. (1992) sur la décontamination des boues biologiques, en
utilisant la biolixiviation avec soufre et avec sulfate ferreux donnent des rendements de

solubilisation du nickel se situant respectivement 2 79 + 16 % et 63 = 19 %.

8,5 Plomb

Les rendements de mise en solution du plomb sont faibles pour tous les essais de
lixiviation effectués & différentes conditions de pH et de POR comme le montre le
Tableau 36. Ces résultats ne permettent donc pas de statuer sur I’effet du pH et du POR
sur la mise en solution du plomb. Les rendements les plus élevés ont toutefois été obtenus
lors des essais avec le peroxyde d’hydrogéne. La faible solubilisation du plomb
s’explique par la faible solubilité du sulfate de plomb. Une solubilisation plus importante
de ce métal exige I’utilisation d’un acide différent de I’acide sulfurique, soit par exemple
I’acide chlorhydrique ou nitrique. En effet; les travaux effectués par Blais et al. (1992)
sur des boues biologiques, donnent de relativement semblables rendements de
solubilisation du plomb. Ainsi, le traitement de biolixiviation avec soufre élémentaire a
permis de calculer des rendements de 27 +21 %, alors que les rendements de
solubilisation du plomb obtenus pour le traitement de biolixiviation avec sulfate ferreux

ne dépassent pas 9 + 8 %.
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Tableau 35 Rendements de solubilisation du nickel lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH2,5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 4506 mV
(mg/L) (%) (mg/L) (%) (mg/L) (%) (ng/L) (%)
H;0, C1 0,35 39 0,38 42 0,33 37 0,34 38
C2 0,19 23 0,15 19 0,14 17 0,20 24
C3 0,45 43 0,48 46 0,39 38 0,37 35

Moyenne 0,33 3510 034 36x15 0,29 30+10 0,30 38+7

FeCl; Cl 0.45 50 0,42 47 0,49 54 0,66 73
C2 0,32 39 042 52 0,28 35 0,38 47
C3 0,39 37 0,60 57 0,53 50 0,67 63

Moyenne 0,39 42+7 0,48 52+5 043 46+ 10 0,57 6110

Fe)(SOs); C1 0,60 66 0,98 109 0,65 72 1,35 150
C2 0,39 48 0,76 94 0,46 57 1,16 143
C3 0,66 63 0,99 94 1,01 96 1,40 133

Moyenne 0,55 59+10 091 9919 0,71 75120 1,31 142+8
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Tableau 36 Rendements de solubilisation du plomb lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mgl) (%) (mgl) (%) (mgL) (%) (mgh) (%)
H,0, Cl 0,62 26 0,31 12 0,28 13 0,18 8
C2 0,45 22 0,42 21 0,26 13 0,31 15
C3 0,29 14 041 15 0,10 22 0,23 16
Moyenne 045 21+60 034 16150 034 16150 028 13150
FeCl, ci 0,19 8,0 0,16 7,0 0,08 3.0 0,15 6,0
c2 0,21 10 0,28 14 0,10 5,0 0,16 8,0
C3 0,24 11 0,38 19 035 17 0,36 18
Moyenne 021 10+20 027 13+60 017 80%70 022 1160
Fex(SO4)s C1 0,63 27 0,32 13 0,11 50 0,18 8,0
Cc2 0,29 14 041 20 0,10 50 0,23 11
C3 0.29 14 0,54 26 0,58 28 0,44 21
Moyenne 040 18+7,0 042 20160 026 13+10 028 13170
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8,6 Zinc

Le zinc est un métal assez facilement solubilisé 4 partir des boues d’alun de la station
d’épuration de la CUM. En effet, des rendements de solubilisation atteignant 94 % ont été
obtenus lors des essais effectués avec le sulfate ferrique (Tableau 37). Le zinc a tendance
a se solubiliser davantage lorsque des conditions de POR plus agressives sont employées.

Par contre, le pH ne semble pas affecter grandement la mise en solution de ce métal.

La méme tendance est observée pour les boues biologiques en utilisant les traitement de
décontamination avec soufre et avec sulfate ferreux. Ainsi, des rendements de

solubilisation de zinc de 85 + 10 % et 82 + 12 % ont été respectivement calculés par Blais

et al. (1992).

Tableau37 Rendements de solubilisation du zinc lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH2S5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mgL) (%) (ogh) (%) (mgh) (%) (@gh) (%)
H0, Cl 12,0 72 13,6 82 119 72 15,0 90
2 7,06 46 8,10 53 6,21 41 8,18 54
C3 11,6 59 14,0 71 11,8 60 14,7 75

Moyenne 10,2 59+ 10 11,9 69+10 10,0 57+20 12,6 73+20

FeCl; C1 10,4 62 11,8 71 1,7 70 12,5 75
C2 593 39 6,33 42 4,87 32 6,59 43
C3 8,53 43 11,9 60 11,1 56 14,0 70

Moyenne 8,27 48110 10,0 58+10 9,23 53+20 11,0 63+20

FexS04); Ci 13,1 79 16,2 97 13,8 83 17,8 107
C2 843 55 11,0 73 8,27 54 12,5 82
C3 13,3 68 16,6 84 16,2 82 18,5 94

‘Moyenne 11,6 67110 14,6 85+10 12,7 73120 16,3 94110
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8,7 Aluminium

Les rendements de solubilisation de 1’aluminium sont sensiblement les mémes (entre
52 % et 62 %) pour tous les essais de lixiviation des métaux effectués a différehtes
conditions de pH et de POR (Tableau 38). D’autre part, les meilleurs résultats ont été
obtenus pour les essais avec le peroxyde d’hydrogéne. Les rendements obtenus par le
procédé de lixiviation chimique sont meilleurs que ceux obtenus aveé les boues
biologiques traitées par les procédés de biolixiviation avec soufre (30 %) et biolixiviation

avec sulfate ferreux (11 %) (Blais et al., 1992).

Tableau 38 Rendements de solubilisation de I’aluminium lors des essais de

lixiviation des boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH 2,5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mgl) (%) (gh) (%) (ogL) (%) (ngh) (%)
H,0, Cl 684 73 663 71 618 66 561 60
C2 776 59 763 58 708 54 706 54
C3 542 70 543 70 515 66 493 63

Moyenne 667 6717 656 6617 614 6217 587 59+5

FeCl; C1 592 63 559 60 497 53 473 60
C2 641 50 579 44 513 39 567 43
c3 421 54 499 64 488 63 523 67

Moyenne 551 55+10 546 56110 499 52+10 521 54+10

Fe,(SOy); Cl 630 67 621 66 529 56 554 59
c2 719 55 734 56 644 49 660 50
C3 544 70 543 70 529 68 530 68

Moyenne 631 6418 633 647 567 5819 581 59+9
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88 Fer

Les résultats obtenus concernant la mise en solution du fer ne sont significatifs que pour
les essais effectués avec du peroxyde puisque les deux autres agents oxydants contiennent
du fer (Tableau 39). Les meilleurs rendements (29 %) ont été obtenus pour les essais a

pH 2,0 et 400 mV.

Tableau 39 Rendements de solubilisation du fer lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH 20 pH 2,5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mgL) (%) (ngL) (%) (mgh) (%) (mg) (%)
H,0, C1 103 33 759 24 453 15 38,6 12
c2 81,9 22 64,8 18 46,2 13 46,3 13
C3 102 32 64,1 20 30,5 9,5 279 8,6

Moyenne 95,9 29+6 68,3 21+3 40,7 12+3 37,6 11+2

FeCl; C1 402 130 579 186 420 135 763 246
C2 355 97,0 529 144 280 76,4 470 128
C3 312 97,0 550 171 349 108 599 186

Moyenne 357 108+19 553 167+20 350 107130 611 187+ 60

Fe)SO4): C1 506 163 924 297 493 159 998 321
C2 520 142 905 247 441 120 912 249
C3 488 151 714 221 644 200 721 224

Moyenne 504 152110 848  255+40 526 16040 877 265150
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8,9 Magnésium

Les rendements de solubilisation du magnésium illustrés au Tableau 40 sont assez
semblables pour tous les essais effectués aux différentes conditions de pH et de POR et
également avec les trois agents oxydants. Cependant, des rendements légérement plus

élevés ont été atteints avec le peroxyde d’hydrogéne.

Tableau40 Rendements de solubilisation du magnésium lors des essais de lixiviation

des boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH2S5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mgh) (%) (mgL) (%) (mgh) (%) . @mgL) (%)
HO, C1 69,9 48 744 51 753 52 75,5 52

C2 71,0 51 67,9 49 64,7 46 64,2 46
3 72,1 70 76,4 74 71,1 69 70,0 68

Moyenne 71,0 56+10 729 58+10 704 56+10 69,9 55+10

FeCl; C1 68,4 47 63,2 43 69,6 48 59,9 41
C2 60,6 43 58,7 42 56,7 41 55,7 40
C3 66,0 64 66,7 65 70,8 69 69,5 67

Moyenne 65,0 51+10 62,9 50+10 65,7 52110 61,7 49120

FeyS04); Cl 69,7 48 66,6 46 57,9 40 64,2 44
(67] 66,5 48 64,9 46 60,2 43 52,9 38
C3 71,4 69 70,8 69 70,2 68 64,5 63

Moyenne 69,2 55+10 674 54110 62,8 50120 60,5 48+10
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8,10 Manganeése

Les rendements de solubilisation du manganése ne sont pas significatifs pour les essais
avec le sulfate ferrique et le chlorure ferrique (Tableau 41). En effet, pour ces essais les
rendements de solubilisation dépassent largement 100 %. Ceci résulte du fait que les deux
solutions sont probablement contaminées par le manganése. Des rendements de

solubilisation du manganése un peu plus élevés ont été obtenus a pH 2,0 pour le

traitement avec le peroxyde d’hydrogéne.

Tableaudl Rendements de solubilisation du manganése lors des essais de lixiviation
des boues de la CUM

Oxydants Boues pH2,0 pH2,5

POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV

mgh) (%) (mgL) (%) (mgh) (%) (mgh) (%)
H;0, C1 3,05 70 2,78 64 2,79 64 2,85 66

C2 221 54 2,09 51 1,98 49 1,93 47
c3 3,87 87 4,02 90 3,75 84 3,71 83

Moyenne 3,04  70+20 296 68120 2,84 66120 2,83 65120

FeCl; C1 5,30 122 6,99 161 6,86 158 8,92 205
C2 4,33 106 531 130 445 109 6,29 154
C3 4,59 103 7,16 160 7,00 157 8,90 199

Moyenne 4,74 110+10 649 150+20 6,10 141+30 803 186130

Fe)(SOy); Cl 7,01 152 11,7 268 8,83 188 17,5 403
C2 6,20 152 10,9 268 7,66 188 15,8 388
C3 7.89 177 12,3 276 13,9 311 19,4 435

Moyenne 7,03 163110 11,6 271+5 101  234+70 176 409120
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8,11 Phosphore

Contrairement aux autres métaux vus jusqu’a présent, la solubilisation du phosphore et
des éléments nutritifs n’est guére désirable puisque les boues destinées a la valorisation
agricole doivent garder leurs propriétés fertilisantes. Des rendements plus faibles de
solubilisation du phosphore ont été obtenus pour les essais effectués & pH2,5 en
comparaison aux essais 2 pH 2,0 (Tableau 42). Le POR semble peu affecter la mise en
solution du phosphore, excepté pour le traitement avec le sulfate ferrique. L’utilisation du
chlorure ferrique permet la meilleure rétention du phosphore dans les boues de la CUM,
alors que le peroxyde est fort peu efficace & ce niveau, puisque plus de 60 % du

phosphore est solubilisé a pH 2,0 et plus de 44 % a pH 2,5.

Tableau42 Rendements de solubilisation du phosphore lors des essais de lixiviation

des boues de la CUM
Oxydants Boues pH 2,0 pH25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
(mg/L) (%) (mg/L) (%) (mg/L) (%) (mg/L) (%)
H,0, Cl1 310 68 288 64 226 50 219 48
C2 290 57 276 54 216 42 218 43
C3 247 63 241 62 172 44 164 42

Moyenne 282 63+6 268 605 205 45+4 200 4+3

FeCly Cl1 76,8 17 33,6 74 9,50 2,1 29,9 6,6
C2 71,0 14 48,8 2,1 10,9 24 12,3 9,6
C3 135 35 52,0 13 10,7 2,7 21,2 54

Moyenne 94,4 2+10 48 10+3 103 23+04 211 4812

Fex(SOs); Ci1 96,6 21 114 25 13,5 30 102 23
2 121 24 185 36 15,0 3,0 99,7 20
C3 98,6 25 119 30 410 12 129 33

Moyenne 105 23+2 139 31+6 252 6,050 110 2517
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8,12 Soufre

Les résultats présentés au Tableau 43 montrent des concentrations assez €levées de soufre
dans les filtrats obtenus lors de la lixiviation des métaux. Ceci est dii a I’ajout de I’acide
sulfurique requis pour l’acidification des boues. Des teneurs plus faibles ont été
observées lors des tests avec le chlorure ferrique. Ce phénoméne peut étre expliqué par
une consommation moindre d’acide sulfurique lors de 1’emploi de chlorure fen*ique,

puisque la solution de ce réactif contient une concentration élevée d’acide chlorhydrique

libre.

Tableau43 Concentration du soufre dans le filtrat lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH2,0 pH25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
(ng/L) (ng/L) (mg/L) (mg/L)

H;0, Ci 2800 2600 2300 2300
C2 2800 2700 2200 2200
C3 2300 2300 1800 1800
Moyenne 2600 2500 2100 2100
FeCl; C1 2100 1600 1400 900
C2 2000 1700 1500 1200
C3 2000 1600 1400 1200
Moyenne 2000 1600 1000 1100
Fe,(SO4); Cl1 3000 3400 2600 3400
C2 3100 3900 2500 3300
C3 2600 3000 2600 3200
Moyenne 2900 3400 2600 3300
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8,13 Calcium

Le Tableau 44 présente les rendements de mise en solution du calcium lors des essais de
lixiviation des métaux. Les résultats obtenus sont relativement semblables pour toutes les
conditions de pH et de POR testées, ainsi que par utilisation des différents agents
oxydants. Une solubilisation trés marquée de cet €lément est‘ constatée lors de
I’application du procédé de décontamination des boues, ce qui fait en sorte que la teneur
en calcium devrait étre réduite significativement dans les boues décontaminées. Par
contre, cette perte de calcium devrait étre en bonne partie compensée par 1’ajout de chaux

nécessaire pour la neutralisation des boues avant leur application sur les terres agricoles.

Tableau 4 Rendements de solubilisation du calcium lors des essais de lixiviation
des boues de la CUM

Oxydants Boues pH 2,0 pH 25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV

(mgl) (%) (mgh) (%) (mgh) (%) (gh) (%)
H,0, C1 1900 61 1800 59 1800 59 1900 61

c2 1700 61 1700 59 1100 39 1600 57
C3 1900 82 1900 84 1800 81 1800 81

Moyenne 1800 68110 1800 67110 1600 60%20 1800 66 +10

FeCl; C1 1700 56 1600 52 1200 39 1600 51
C2 1500 54 1500 52 1500 51 1500 51
C3 1700 77 1800 78 1900 82 1800 81

Moyenne 1700 62110 1600 61120 1500 57120 1600 6120

FexSOs; C1 1700 55 1600 53 1600 53 1700 56
C2 1600 57 1600 55 1500 53 1400 50
C3 1900 82 1800 81 1900 82 1800 80

Moyenne 1700 64120 1700  63+20 1700 62+20 1700 62+20
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8,14 Sodium

Le sodium ne constitue certes pas un élément important dans le suivi des caractéristiques
des boues traitées. De plus, les résultats des essais effectués sous diverses conditions de
pH et de POR et traités avec les différents agents oxydants sont semblables (Tableau 45).
Des rendements dé solubilisation fort élevés se situant entre 81 % et 92 % ont été obtenus

lors des différents tests de décontamination.

Tableau 45 Rendements de solubilisation du sodium lors des essais de lixiviation des

boues de la CUM
Oxydants Boues pH20 pH25
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mg/l) (%) (mgh) (%) (mgh) (%) (ogh) (%)
H,0, C1 103 68 95,0 66 98,9 65 108 71
C2 715 69 74,8 64 72,1 65 70,9 59
C3 80,2 136 854 145 80,8 137 82,6 140

Moyenne 869 91+40 850 92+50 839 89+40 871 92140

FeCl; C1 86,1 57 91,5 60 . 93,5 62 93,1 61
167 65,8 59 67,9 61 66,7 60 67,5 61
C3 78,9 134 76,1 129 85,2 145 83,8 142

Moyenne 769 83+40 785 83140 81,8 89+50 815 88150

FexS04); C1 99,9 66 9338 62 94,3 62 89,6 60
c2 71,0 64 68,6 61 66,9 60 675 60
C3 80,5 137 79,8 136 82,6 140 734 125

Moyenne 83,8 89+10 80,7 86 +40 81,3 88150 76,8 81+40
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8,15 Potassium

La conservation du potassium dans les boues décontaminées est souhaitable pu.isque cet
élément joue un role important au point de vue agronomique. Similairement aux résultats
obtenus pour le sodium, les rendements de solubilisation du potassium sont presque les
mémes pour les essais effectués aux différentes conditions de pH et de POR et également
avec les différents agents oxydants (Tableau 46). Une solubilisation importante du
potassium, soit entre 60 % et 70 %, survient suite A l’application du procédé de
décontamination des boues. Il faut toutefois noter que cet élément est trés soluble et qu’il

est déja solubilisé en bonne partie avant I’application du procédé.

Tableau46 Rendements de solubilisation du potassium lors des essais de lixiviation

des boues de la CUM
Oxydants Boues pH20 pH 2,5
POR 400 mV POR 450 mV POR 400 mV POR 450 mV
mgh) (%) (mgl) (%) (mgh) (%) (mgl) (%)
H0, C1 93,8 61 83,7 55 - 86,7 57 91,2 60

C2 73,5 54 68,4 51 66,4 49 65,1 48
C3 74,8 93 79,0 99 72,6 91 74,8 94

Moyenne 80,7 70+20 770 68120 752 66+ 30 770 67120

FeCly C1 74,9 49 77,6 51 80,1 52 81,1 53
| 107 60,0 44 61,1 45 58,7 43 60,6 45
C3 70,0 88 70,1 84 75,0 94 73.8 92

Moyenne 68,3 60+20 686 6020 71,3 63130 719 63130

Fex(SOg»; Ci1 88,3 58 83,5 55 81,8 53 81,2 53
C2 66,7 49 65,3 48 60,6 45 63,0 47
c3 739 92 73,8 92 76,5 96 68,8 86

Moyenne 76,3 66 +20 742 65+20 73,0 65130 710 62120
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9 UTILISATION CONJOINTE DES AGENTS OXYDANTS

Dans le but de trouver un meilleur compromis entre le cofit des produits consommés, la
performance au niveau de I’enlévement des métaux toxiques et la préservation des
propriétés fertilisantes des boues de la CUM, des essais de lixiviation ont été effectués en
utilisant conjointement les deux agents oxydants les plus intéressants, soit le chlorure
ferrique et le peroxyde d’hydrogéne. Rappelons que les boues de la station de la CUM

sont des boues physico-chimiques précipitées a I’alun.

9,1 Consommation des produits

La présente section porte sur la quantité des produits chimiques nécessaires au traitement
des boues de la station d’épuration de la CUM en utilisant cohjointement les deux agents

oxydants, le peroxyde d’hydrogene et le chlorure ferrique

Le Tableau 47 présente les données de consommation et de cofit associées aux produits
chimiques utilisés pour la lixiviation chimique des métaux lors des essais effectués 2
différentes conditions. Des cofits moyens en produits (acide + oxydant) variant entre
452 +4,6 $/tbs et 53,2 7,7 $/tbs et entre 45,8 +2,2 $/tbs et 51,3 +2,1 $/tbs ont été

calculés respectivement pour les tests effectués a 425 mV et 450 mV.

Pour les essais effectués seulement avec du H,0O,, des cofits moyens s’élevant a
374+4,5 $/tbs et 39,1 + 3,8 $/tbs ont été déterminés respectivement pour les essais a
425 mV et 450 mV. D’autre part, des coiits de 47,2 + 5,4 $/tbs et 54,9 + 7,4 $/tbs ont été

établis pour les essais effectués avec du FeCl; seulement.

La comparaison des cofits associés aux produits chimiques utilisés lors des essais
effectués avec seulement un agent oxydant et ceux utilisant conjointement deux agents
oxydants montre que le procédé aVec le peroxyde seul est le plus économique, suivi de
I’utilisation conjointe des deux agents oxydants. L’emploi du chlorure ferrique' seul

représente 1’option de traitement la plus coliteuse.
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Tableau 47 Coiit et consommation des produits lors des essais de lixiviation des
boues avec utilisation conjointe du FeCl; et du H;0O;

Oxyl POR1 Oxy2 POR2 H,S0, FeCl; H;0, Total
(mV) V)  ($/tbs) (Kg/tbs) ($/tbs) (Kg/tbs) ($/tbs) (Kg/tbs) ($/tbs)
FeCl; 425 19,2 223 28,0 33,0 47,2
H,0, 425 23,2 270 14,2 8,34 374

H;0; 325  FeCh 425 21,1 245 234 27,6 5,68 3,34 50,2
H0, 375 FeCl3 425 21,9 254 14,4 16,9 9,01 5,30 45,2
FeCl3 325 H0, 425 21,3 248 12,5 14,8 13,1 7,68 469
FeCl; 375 H,0, 425 20,0 233 16,6 19,6 16,6 9,76 53,2
FeCl; 450 15,6 181 393 46,3 54,9

H0, 450 213 248 17,8 10,5 39,1
HO, 325  FeCly 450 17,9 209 30,5 359 2,86 1,68 51,3
H,0, 375  FeCl 450 18,2 211 25,8 30,3 732 4,30 51,3
FeCl; 325 "0, 450 19.4 225 10,2 12,0 16,2 9,54 458
FeCl3 375 H,0, 450 17,9 209 16,0 18,8 16,6 9,73 50,5

9,2 Enlévement des métaux

Les Tableaux 48 et 49 présentent les concentrations et les rendements de solubilisation
des métaux mesurés dans les filtrats des boues ayant subi un traitement conjoint au
chlorure ferrique et au peroxyde d’hydrogene. Pour 1’ensemble des métaux analysés, les
rendements de solubilisatidn pour les tests effectués en utilisant conjointement du
chlorure ferrique et du peroxyde d’hydrogéne, sont assez comparables a ceux calculés
pour les essais effectués avec un des deux agents oxydants dans les mémes conditions de

pH et de POR.

L’utilisation conjointe des deux oxydants permet toutefois de mieux conserver le

phosphore dans la fraction solide des boues. Il pourrait donc étre envisageable d’opérer le
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procédé de décontamination en utilisant principalement le peroxyde d’hydrogéne (moins
cofiteux), mais en ajoutant une quantité suffisante de chlorure ferrique pour maintenir les
teneurs en phosphore en solution 2 un niveau acceptable. Il est également souhaitable de
réduire au minimum 1’emploi de chlorure ferrique de maniére a diminuer la production de

résidu métallique lors de 1’étape de précipitation des métaux.
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Tableau48 Concentrations (mg/L) des métaux dans les filtrats recueillis lors des essais
de lixiviation des boues avec I’utilisation conjointe du FeCl; et du H,O;

Oxyl POR1 Oxy2 POR2 S P Al K Ca Cr Fe Ni Cu Zn Cd Pb
(mV) (mV)
FeCl; 425 - - 1620 36,4 530 54,5 2480 1,25 397 0,48 6,17 15,9 0,17 0,59

- - HO, 425 1850 182 529 51,3 2420 1,08 41,1 0,32 0,59 14,2 0,15 0,22
H0, 325 FeCl; 425 2260 47,3 684 75,2 2890 1,79 331 0,93 7,96 19,2 0,17 0,34
H0, 375 FeCl; 425 1790 57.5 472 62,1 1860 1,15 167 048 448 13,5 0,16 0,27
FeCl; 325 H)0, 425 2000 71,2 508 754 1900 1,22 85.8 0,58 3,65 14,1 0,16 0,28
FeCl; 375 H)O, 425 1750 30,9 509 64,9 1810 1,03 101 0,49 5,08 13,3 0,14 0,19
FeCl; 450 - - 1640 82,7 557 73,5 1950 1,51 484 0,56 7,16 17,6 0,16 0,24

- - H0, 450 1890 144 556 72,6 1950 1,31 169 0.46 4,89 17,6 0,17 0,34
H0, 325 FeCl; 450 1770 48,7 557 739 1970 1,69 563 0,62 9,52 17,1 0,17 0,35
H0, 375 FeCl; 450 1740 33,5 559 672 1930 1,52 368 0,60 8,39 159 0,16 0,26
FeCl; 325 HO0, 450 1850 62,2 554 70,7 1910 1,18 60,1 0.47 4,80 14,1 0,16 0,22
FeCl, 375 H0, 450 1380 20,8 408 474 1750 1,26 70,3 0,60 4,23 11,6 0,14 0,26
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Tableau49 Rendements (%) de solubilisation des métaux lors des essais de lixiviation
des boues avec ’utilisation conjointe du FeCl; et du H>O,

Oxyl POR1 Oxy2 POR2 | Al K Cr Fe Ni Cu Zn Cd Pb
(mV) (mV)
FeCl; 425 - - 7,7£29 59+54 48+25 41+42 117110 57187 37+77 62+78 50161 3017
- s H0, 425 38+07 60+1,7 45%+14 351+39 12108 38+25 35%16 5535 44+29 12428
H0, 325 FeCl; 425 10+£28 77426 66136 58+17 98436 110436 47420 75%30 49+4,5 1829
HO0, 375 FeCly 425  12%4,7 53+01 55+30 38143 49%10 56+15 27+38 53426 48+45 14+27
FeCl; 325 HO, 425 15%54 57+001 66+1,1 40+71 25+33 68+26 22468 55%0,5 46+1,7 15%40
FeCl; 375 HO, 425 65+12 571003 57127 34134 30107 58+11 30440 52+36 42+17 1017
FeCl; 450 - - 17£19 621002 65+38 49+11 140+110 66+27 43124 69+39 46%45 13130
- - H0, 450 30424 62402 64+41 43+27 5056 55+17 30+19 69+11 49+12 1828
HO, 325 FeCl; 450 10+08 621002 65+19 55+34 16612 72+6 57+55 67+43 50+17 18160
H0, 375 FeCl; 450 7,1+23 62104 59+1,6 50147 108+11 711 50+72 62+42 48117 1437
FeCl; 325 HO, 450 13+36 62119 62+11 38%21 18+48 55+5 29+53 55442 46+1,7 12+1,1
FeCl; 375 H;0, 450 44118 46+25 42+18 4124 2120 7034 25472 45+42 42+17 14493
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10. CINETIQUE DE LIXIVIATION

L’effet du temps sur la lixiviation des métaux dans les boues de la station d’épuration de
la CUM a été évalué en effectuant des essais d’une durée de 4 h a différentes conditions
de pH et de POR en prélevant des échantillons & chaque heure, lesquels ont été filtrés et

analysés.

Les Figures 7 4 26 présentent la variation des rendements de solubilisation des métaux
toxiques et des éléments nutritifs en fonction du temps. Pour les tests a des valeurs de
POR de 400 et 450 mV, plusieurs conditions de pH ont été étudiées (1,5, 2,0, 2,5 et 3,0).
De méme, pour les tests effectués 2 pH 2,0 et 2,5 plusieurs conditions de POR ont été

évaluées (350, 400, 450 et 500 mV).

Les métaux les plus problématiques dans les boues de la CUM sont le cuivre et le
cadmium. La mise en solution du cuivre semble dépendre essentiellement du POR
comme le montre la Figure 19, les rendements obtenus 2 POR 450 mV sont plus élevés
que ceux obtenus 2 POR 400 mV. Aussi, la solubilisation du cuivre semble diminuer a
bas pH, ce qui est confirmé dans la Figure 20. Ainsi, & pH 2,5 les rendements de
solubilisation obtenus sont meilleurs que ceux obtenus 2 pH 2,0. La lixiviation du cuivre
commence dés I’ajustement du pH et du POR et se produit en grande partie au bout des
deux premiéres heures. Ensuite, elle continue & augmenter progressivement dans le

temps.

Pour le cadmium, il est difficile de constater A partir des courbes obtenues une tendance
générale. Cependant, une 1égére dépendance du pH est remarquée, des rendements de
solubilisation plus élevés sont atteints 2 bas pH. Le POR ne semble pas trop affecté la
mise en solution du cadmium. Le relargage du cadmium semble atteindre le maximum au
bout des deux premiéres heures et demeure stable ou légérement descendant le reste du

temps.

La solubilisation du plomb se produit essentiellement aprés 1’ajustement du pH et du
POR. Une légére augmentation des rendements de solubilisation est observée dans le

temps. La mise en solution du plomb dépend essentiellement du POR comme illustré aux
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Figures 25 et 26. Il en est de méme pour le zinc (Figures 21 et 22) excepté pour le pH ot
une meilleure solubilisation du zinc est obtenue pour des valeurs élevées de pH. La
solubilisation du zinc s’effectue en majeure partie aprés deux heures de réaction et
continue 2 augmenter légérement le reste du temps. De méme pour le nickel, la mise en
solution augmente progressivement dans le temps et de bons rendements sont calculés 2

des POR élevés comme le montrent les Figures 17 et 18.

Pour ce qui des autres métaux, la cinétique de leur apparition en solution ne suit pas
toujours le méme patron. Ainsi, la solubilisation du magnésium ne semble dépendre ni du
pH ni du POR et elle se produit assez rapidement, les Figures 7 et 8 indiquent qu’apres
I’ajustement du pH et du POR, des rendements maximaux de mise en solution sont
obtenus, ces derniers restent sensiblement constants dans le temps. La solubilisation de
I’aluminium dans le temps suit le méme patron que le magnésium. De meilleurs
rendements sont obtenus & des POR élevés 450 mV alors que le pH ne semble pas

influencer significativement cette solubilisation.

Les Figures 11 et 12 présentent la solubilisation du phosphore en fonction du temps. Pour
la majorité des essais la solubilisation maximale du phosphore est atteinte & la premire
heure et demeure sensiblement stable. La mise en solution du phosphore est trés
dépendante du pH et augmente considérablement a bas pH. Pour ce qui des autres
éléments nutritifs, la solubilisation du calcium et du potassium se fait rapidement au bout
de la premiére heure et demeure constante le reste du temps. De meilleurs rendements

sont obtenus a de hautes valeurs de POR.
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CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS

Le procédé chimique de décontamination des boues est réalisé en utilisant I’acide
sulfurique ainsi qu’un agent oxydant qui permet de hausser les conditions oxydantes du
milieu et ainsi accélérer la solubilisation des métaux contenus dans la fraction solide des
boues. Des études technico-économiques et de performances de trois agents oxydants
ainsi qu’une association de ceux ci ont été effectuées a différentes conditions de pH et de

potentiel d’oxydoréduction.

Les ajouts d’acide et d’oxydant lors de la décontamination des boues doivent €tre ajustés
de maniére 2 appliquer des conditions assez agressives pour permettre la solubilisation
des métaux toxiques tout en évitant, le plus possible, la solubilisation des éléments
fertilisants des boues. L’ajout des produits chimiques est également sujet a des
contraintes économiques. Les conditions de pH et de potentiel d’oxydoréduction (POR)
maintenues durant les essais de décontamination des boues se situent entre pH (2,0 et 2,5)

et POR (400 et 450 mV).

La solubilisation des différents éléments et métaux présents dans les boues est liée aux
conditions de pH et de POR appliquées et une période de traitement de 2 a 4 h est requise

pour I’obtention de rendements satisfaisants d’enlévement des métaux.

La mise en solution du cuivre, métal problématique dans les boues de la CUM, dépend
essentiellement des conditions oxydantes du milieu et semble relativement indépendante
du pH. De meilleurs rendements de solubilisation du cuivre sont obtenus pour les
traitements avec les sels de fer (68 %) comparé a des rendements de (38 %) pour le

traitement au peroxyde d’hydrogéne.

La solubilisation du cadmium, deuxiéme métal qui pose un probléme quant a la
valorisation des boues de 1a CUM, dépend davantage du pH que du POR. Une meilleure
solubilisation du cadmium a été obtenue pour les essais avec le peroxyde d’hydrogene

(72 %) qu’avec ceux obtenus pour les traitements avec les sels de fer (64 %).
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Une difficile solubilisation du chrome a été observée. En effet, pour I’ensemble des essais

effectués les rendements de solubilisation ne dépassent pas 48 %.

Pour le nickel, le traitement avec le chlorure ferrique est plus efficace que le traitement
avec le peroxyde d’hydrogéne. La solubilisation du nickel ne semble pas dépendre

significativement du pH.

Les rendements de mise en solution du plomb sont faibles pour I’ensemble des essais et
les résultats obtenus ne permettent donc pas de statuer sur I’effet du pH et du POR sur la
mise en solution du plomb. Les rendements les plus élevés ont toutefois été obtenus lors
des essais avec le peroxyde d’hydrogeéne. La faible solubilisation du plomb s’explique par
la faible solubilité du sulfate de plomb. Une solubilisation plus importante de ce métal
exige l'utilisation d’un acide différent de I’acide sulfurique, soit par exemple I’acide

chlorhydrique ou nitrique.

Le zinc est un métal assez facilement solubilis€. En effet, des rendements de
solubilisation atteignant 94 % ont été obtenus lors des essais effectués avec le sulfate
ferrique. Le zinc a tendance 2 se solubiliser davantage lorsque des conditions de POR
plus agressives sont employées. Par contre, le pH ne semble pas affecter grandement la

mise en solution de ce métal.

Les rendements de solubilisation de 1’aluminium sont sensiblement les mémes pour tous
les essais effectués a différentes conditions de pH et de POR. D’autre part, le traitement
au peroxyde d’hydrogéne donne de meilleurs résultats. Le méme patron est observé pour

le magnésium.

Les mesures de phosphore en solution varient avec le type d’agent oxydant utilisé. Ainsi,
le traitement au peroxyde d’hydrogéne semble solubiliser beaucoup de phosphore, soit un
rendement variant de 44 % a 63 %, contrairement aux procédés utilisant les sels de fer
qui permettent une faible mise en solution du phosphore soient des rendements variant de
2 % A 31 %. Cette faible solubilisation du phosphore peut étre expliquée par la formation
d’un précipité de phosphate ferrique attribuable a la présence en concentration élevée du

fer.
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En ce qui concerne le potassium, une solubilisation importante de ce dernier est observée
pour tous les essais effectués avec différents agents oxydants, soit entre 60 % et 70 %. 1l
faut toutefois noter que cet élément est trés soluble et qu’il est déja solubilisé en bonne

partie avant 1’application du procédé.

Les mesures de calcium dans les boues démontrent que cet élément est aussi
partiellement solubilisé dans les boues lors du traitement. Il faut noter que la perte de
calcium dans les boues devrait &tre compensée par I’ajout de chaux nécessaire a la

neutralisation des boues avant leur valorisation sur les terres.

Evidemment, Iutilisation d’acide sulfurique dans les boues résulte en une augmentation
significative de la teneur en soufre dans le filtrat acide. Des concentrations de soufre plus
élevés sont obtenues pour le traitement au sulfate ferrique, alors que des valeurs moins
importantes ont été observées pour le traitement au chlorure ferrique étant donné la

consommation moindre d’acide sulfurique.

Les essais de décontamination réalisés au cours de la présente recherche ont permis de
montrer qu’il est possible de réduire les teneurs en métaux toxiques dans les boues de la
CUM et ce, de maniére qu’elles soient aptes a la valorisation agricole. Toutefois, il faut
signaler que les boues physico-chimiques de la CUM sont particuliérement difficiles a
décontaminer puisque les rendements d’enlévement des métaux, ou encore les
rendements de solubilisation des métaux, sont en général plus faibles que ceux obtenus

préalablement sur des boues biologiques de stations d’épuration municipales.

Des cofits moyens variant de 9,3 6,0 $/tbs 2 23,0 + 8,0 $/tbs, de 14,7 £4,7 $/tbs a
29,3 + 5,2 $/tbs et de 34,3 + 8,5 $/tbs 2 127,0 £ 51,0 $/tbs ont été calculés respectivement
lors de I'utilisation de H,O,, FeCl; et Fey(SO4)s. Le coﬁt‘attribuable a la consommation
d’acide est de 21,5 £ 0,7 $/tbs 2 22,5 + 1,9 $/tbs, de 13,6 +2,1 $/tbs a 18,3 +4,3 $/tbs et
de 16,4 £2,9 $/tbs a 20,7 + 3,9 $/tbs respectivement pour les procédés utilisant Hy0,,
FeCls et Fey(SO4)3. Une consommation moindre d’acide sulfurique est requise lors du
traitement au chlorure ferrique, laquelle est attribuable a la présence de I'acide
chlorhydrique dans la solution de chlorure ferrique. La comparaison de la consommation

des trois agents oxydants montre que le produit le plus intéressant au point de vue
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économique est le peroxyde d’hydrogéne suivi par le chlorure ferrique. D’autre part, la
consommation et, par conséquent, le coiit du sulfate ferrique sont trés élevés par rapport a

ceux des autres produits chimiques.

Les essais effectués au laboratoire sur des boues issues d’un traitement au sel
d’aluminium (alun) montrent une moins importante consommation de peroxyde
d’hydrogéne par rapport aux tests réalisés a I’échelle du pilote industriel sur des boues
issues d’un traitement au chlorure ferrique. Ce phénomeéne s’explique par le fait que le
peroxyde d’hydrogéne ajouté sur aux boues traitées au chlorure ferrique sert en grande
partie 2 oxyder I’ion ferreux présent dans les boues en ion ferrique. Ainsi, le cofit du
traitement de décontamination des boues traitées a 1’alun est relativement moins cher que

celui des boues traitées au chlorure ferrique.

Le procédé utilisant I’association des deux agents oxydants a été évalué afin de pouvoir
tirer profit du cofit moins élevé du peroxyde d’hydrogene et du potentiel de conservation
des propriétés fertilisantes du chlorure ferrique. Ainsi, les cofits des produits chimiques
consommés avec ce procédé ont été calculés et des valeurs moyennes en produits (acide +
oxydant) variant entre 45,2 et 53,2 $/tbs et entre 45,8 et 51,3 $/tbs pour les tests
effectués respectivement a 425 mV et 450 mV. En comparaison, des cofits variant entre
37,4 et 39,1 $/tbs et entre 47,2 et 54,9 $/tbs ont été estimés pour les essais réalisés en
utilisant un seul agent oxydant, respectivement le peroxyde d’hydrogene et le chlorure

ferrique.

Pour ’ensemble des métaux analysés, les rendements de solubilisation pour les tests
effectués en utilisant conjointement du chlorure ferrique et du peroxyde d’hydrogéne,
sont assez comparables & ceux calculés pour les essais effectués avec un des deux agents

oxydants dans les mémes conditions de pH et de POR.

L’utilisation conjointe des deux oxydants permet toutefois de mieux conserver le
phosphore dans la fraction solide des boues. Il pourrait donc étre envisageable d’opérer le
procédé de décontamination en utilisant principalement le peroxyde d’hydrogéne (moins
cofiteux), mais en ajoutant une quantité suffisante de chlorure ferrique pour maintenir les

teneurs en phosphore en solution a un niveau acceptable. Il est également souhaitable de

100




réduire au minimum 1’emploi de chlorure ferrique de maniére a diminuer la production de

résidu métallique lors de 1’étape de précipitation des métaux.

Cette étude a montré la performance d’un procédé chimique pour la décontamination de
boues d’épuration urbaines issues d’un traitement physico-chimique a I’alun. Les efforts
ultérieurs de recherche devraient porter sur une étude plus approfondie de I’option d’un
traitement utilisant conjointement deux oxydants, soit le peroxyde d’hydrogéne et le
chlorure ferrique. Finalement, il serait également intéressant d’évaluer la performance du
procédé pour le traitement de boues d’épuration générées par un traitement biologique,
puisque ce type de boues est trés largement produit dans les stations d’épuration

municipales.
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