TECHNOLOGIE

CHAPITRE IX

COTRAITEMENT DES BOUES
DE VIDANGE DANS LES STATIONS
DE TRAITEMENT DES EAUX USEES

Carlos M. Lopez-Vazquez, Bipin Dangol, Christine M. Hooijmans et Damir Brdjanovic

Objectifs pédagogiques
e Comprendre la biodégradabilité et le fractionnement de la matiere organique et des composés
azotés des boues de vidange.

e Comprendre les principes, les points clefs et les impacts potentiels du cotraitement des boues
de vidange dans les procédés de traitement des eaux usées.

e Déterminer les volumes de boues de vidange qui peuvent étre cotraitées avec efficacité dans
les stations de traitement des eaux usées.

e Comprendre les conséquences négatives possibles du cotraitement des boues de vidange
dans les procédés de traitement des eaux usées.

9.1 INTRODUCTION

Utiliser des dispositifs d’assainissement a la parcelle peut étre une solution durable et efficace des
lors que les boues de vidange issues de ces dispositifs sont collectées, transportées, traitées et
réutilisées sans danger ou mises en dépdt. Une possibilité de traitement des boues de vidange
est leur cotraitement au sein des procédés de traitement des eaux usées (aussi appelés « stations
d’épuration » ou « STEP »). On peut cependant observer que la plupart des stations de traitement
des eaux usées dans les pays a revenu faible dysfonctionnent et que les expériences de cotrai-
tement avec des boues de vidange se sont soldées par des échecs. L’ objectif de ce chapitre est
d’illustrer, par la modélisation des procédés de traitement, comment ces échecs se sont produits
et de mettre en lumiere les principales difficultés du cotraitement a éviter. Le chapitre s’intéresse
tout d’abord aux boues activées, puis aux procédés anaérobies comme les biofiltres anaérobies
(UASB), les digesteurs et les lagunes. Le cotraitement en lagunage est également traité au cha-
pitre 5.

Ce chapitre permet d’affirmer que le cotraitement des boues de vidange avec les eaux usées
n’'est en général pas recommandé dans les pays a revenu faible. Si une synergie entre les eaux
usées et les boues de vidange doit étre trouvée, la cogestion des boues de vidange et des
boues d’épuration (c’est-a-dire des biosolides) constituerait une meilleure alternative. Plusieurs
modes de réutilisation et de valorisation présentés au chapitre 10 peuvent alors étre utilisés, avec
I'avantage de pouvoir contribuer a des recettes plus grandes via la valorisation. L'intérét des
outils fournis dans ce chapitre réside dans I’évaluation des stations d’épuration existantes et en
fonctionnement ainsi que dans la conception des futures stations d’épuration.
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Le déversement sans controle de boues de vidange dans les égouts doit étre soigneusement ré-
glementé et interdit. La concentration en matieres seches considérablement plus élevée dans les
boues de vidange (chapitre 2) peut entrainer des problemes fonctionnels importants, notamment
le blocage des canalisations d’égout di a I'accumulation de ces matieres. Les diameétres et les
pentes des canalisations d’égouts sont en effet congus pour le transport d’eaux usées munici-
pales présentant typiquement des concentrations de 250 a 600 mg de MS/L (Henze et Comeau,
2008), mais pas pour les concentrations de 12 000 a 52 500 mg de MS/L des boues de vidange
(tableau 2.3). La premiére étape dans la conception d’un systeme de cotraitement consiste donc
a déterminer la fagon dont les boues de vidange seront acheminées vers l'installation de traite-
ment et déversées dans I'effluent entrant.

En général, les STEP ne sont pas congues pour accepter des boues de vidange, et I'on observe
des dysfonctionnements et des pannes quand elles sont introduites. Les problemes habituels
du cotraitement des boues de vidange dans les STEP vont de la détérioration de la qualité des
effluents traités a la surcharge des bassins et a I'insuffisance de I'aération (Andreadakis, 1992 ;
Al-Sa’ed et Hithnawi, 2006 ; Heinss et Strauss, 1999 ; Strauss et al., 2000 ; Chaggu, 2004 ;
Harrison et Moffe, 2003 ; Lopez-Vazquez, 2008 ; Lake, 2010 ; Lake et al., 2011 ; Wilson et
Harrison, 2012 ; Still et Foxon, 2012).

Malgré les problemes possibles, certaines recommandations mentionnent la possibilité de traiter
de faibles volumes de boues de vidange dans les stations d’épuration municipales (ATV, 1985 ;
USEPA, 1984 et 1994). USEPA (1994) indique qu’il est possible d’admettre jusqu’a 3,6 % de la
capacité nominale d’une station en boues de vidange (issues de fosses septiques). Ces recom-
mandations reposent néanmoins principalement sur la demande biochimigue en oxygene (DBO,)
qui ne tient pas compte des matieres organiques et inorganiques totales présentes dans les
boues de vidange. Elle ne fournit pas non plus suffisamment d’informations sur les différentes
fractions biodégradables (Henze et Comeau, 2008). La demande chimique en oxygene (DCO)
est par contre plus intéressante, car elle permet d’appréhender les fractions organiques utiles
pour la conception et d’évaluer les performances des procédés biologiques de traitement des
eaux usees.

Ce chapitre présente I'impact du cotraitement des boues de vidange dans les STEP municipales,
sur la base des concentrations moyennes des boues de vidange et de leur fractionnement en
DCO et en azote total. Cette approche est recommandée pour évaluer la faisabilité d’un cotraite-
ment sans qu’il ne provoque de dysfonctionnement du procédé ni de détérioration.

9.2 BIODEGRADABILITE ET FRACTIONNEMENT DES BOUES DE VIDANGE

9.2.1 Ratios de caractérisation

La caractérisation des boues de vidange en vue de leur cotraitement passe par les paramétres
classiques comme la DCO, la DBO et les MS. Les rapports entre ces paramétres fournissent
également des informations utiles. lls sont présentés pour les boues issues de toilettes publiques
et de fosses septiques au tableau 9.1.
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Tableau 9.1 : Ratios de caractérisation des boues de vidange issues de toilettes publiques et de fosses septiques en vue
de I’évaluation de leur biodégradabilité pour le traitement (calculs sur la base du tableau 2.3 et de Henze et Comeau, 2008).

EAUX USEES MUNICIPALES

wroswo jeuTs roste icmnen
CONCENTREES
MV/MS 0,65 240,68 0,502a0,73 0,6a0,8
DCO/DBO, 5 14343 2325
DCO/NTK 0,1 1,2a7,8 8ai2
DBO,/NTK 2,2 0,84 a2,6 426
DCO/PT 109 8ab2 35a45
DBOS/PT 17 56a17,3 15a20

Les gammes de valeurs indiquées au tableau 9.1 sont assez larges, elles ne fournissent donc
qu’une estimation approximative de la biodégradabilité potentielle des boues. Les ratios doivent
aussi étre utilisés avec prudence. lls suggerent que les boues de vidange seraient moins facile-
ment biodégradables que les eaux usées. Le rapport relativement bas MV/MS indique un conte-
nu inorganique a hauteur de 23 a 50 %. Le rapport DCO/DBO, de 5 pour les boues issues de
toilettes publiques signifie que les matiéres organiques sont en faible quantité ou se dégraderont
lentement. En revanche, le rapport DCO/DBO, de 1,43 & 3 des boues issues de fosses septiques
indique une biodégradabilité plus importante. Ce n’est probablement pas le cas, car les boues
des fosses septiques présentent généralement un temps de stockage beaucoup plus long que
les boues de toilettes publiques (plusieurs années contre quelques jours), avec une stabilisation
significative. Il est donc nécessaire d’utiliser une méthode plus fiable et plus instructive pour dé-
terminer la biodégradabilité des boues de vidange.

Les rapports entre contenu organique et azote montrent que les matieres organiques ne sont pas
présentes en quantité suffisante pour éliminer I'azote par dénitrification. lls sont en effet tres infé-
rieurs aux ratios les plus faibles rapportés pour I'élimination de I'azote (Henze et Comeau, 2008).
Le cotraitement des boues de vidange avec les eaux usées ne peut étre envisagé avec un ob-
jectif d’abattement de I'azote qu’avec des eaux usées présentant des rapports élevés DCO/NTK
et DBO,/NTK (de, respectivement, 12 a 16 et 6 a 8). En revanche, les rapports DCO/PT et DBO,/PT
sont relativement élevés dans les boues de vidange, ce qui suggere qu’il pourrait y avoir suffisam-
ment de matiere organique pour I’élimination biologique du phosphore.

9.2.2 Biodégradabilité et fractionnement

Le fractionnement est une répartition de la matiére organique dans différentes catégories, sur la
base de sa biodégradabilité et de ses propriétés physico-chimiques. La (bio)dégradabilité est le
plus souvent mesurée par la DBO,, méthode qui présente des limites, notamment I'impossibilité
de prendre en compte toutes les matieres organiques, puisque les fractions non-biodégradables
ne sont pas prises en compte par cette technique analytique, comme I'ont souligné Roeleveld et
van Loosdrecht (2002) et Henze et Comeau (2008).

L'utilisation de la DCO est donc préférée pour rendre compte de la matiére organique dans la
conception, le contrdle, le suivi et la modélisation mathématique des processus de traitement
des eaux usées. Les avantages de la DCO sur la DBO, sont notamment : () la rapidité d’analyse
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(quelgues heures contre 5 jours), (i I'utilité et le détail de I'information, qui inclut toutes les formes
organiques dégradables et non-dégradables, et (i) la possibilité d’effectuer un bilan des matieres
organiques (sur une base DCO). Deux méthodes de détermination analytique de la DCO existent.
On préferera la méthode avec le dichromate, car la méthode avec le permanganate n’oxyde pas
completement certains composés organiques (Henze et Comeau, 2008).

La fraction biodégradable peut étre divisée en deux groupes : les composés facilement biodé-
gradables et les composés lentement biodégradables. On considére que les matiéres organiques
facilement biodégradables sont des molécules relativement petites qui peuvent se dissoudre
dans 'eau et étre rapidement consommées (comme par exemple les acides gras volatiles et les
hydrates de carbone a faible poids moléculaire). Les matieres organiques lentement biodégra-
dables correspondent a des composés plus complexes qui nécessitent une rupture extracel-
lulaire préalablement a leur absorption et a leur utilisation par les microorganismes (Dold et al.,
1980). On considere que ce sont des composés colloidaux et particulaires qui peuvent également
étre extraits par les voies physico-chimiques (comme par exemple la floculation-coagulation et
la décantation).

Les fractions non-biodégradables (aussi appelées « inertes ») ne sont pas dégradées ou bien sont
dégradées trop lentement pour subir une transformation au cours de leur transit dans les égouts
et dans les STEP. Elles aussi peuvent étre classées en groupes organiques solubles, d’une part,
et particulaires, d’autre part. On considere que les matiéres particulaires peuvent étre extraites
par séparation physique (comme par exemple la décantation), mais les matieres organiques so-
lubles non-biodégradables ne peuvent étre traitées ni par les voies biologiques ni par les voies
physico-chimiques. Ces matieres organiques solubles non-biodégradables traversent donc les
stations d’épuration avec les mémes concentrations a I'entrée et a la sortie (Ekama, 2008). Les
matieres organiques non-biodégradables solubles ont un impact important sur la qualité des
effluents sortant des stations d’épuration. Les matieres organiques non-biodégradables particu-
laires impactent quant a elles la production de boues et I'accumulation de solides.

DCO totale
(Org,,)
DCO biodégradable ‘ DCO non-biodégradable
Facilement Lentement Non-biodégradable Non-biodégradable
biodégradable (S;) biodégradable (PC,) soluble (S)) particulaire (P,)
Produits de la Particulaire Colloidal

Fermentable (S,)

fermentation (S, biodégradable (P,) biodégradable (C,)

or)

Figure 9.1 : Diagramme de fractionnement de la matiere organique (DCO) (adapté de Melcer, 2003, et Corominas et al.,

2010).

Il est important de souligner que les composés organiques contiennent des éléments carbonés,
azotés et phosphorés différents. Il est préférable de déterminer et d’exprimer les éléments car-
bonés en termes de DCO (compte tenu des avantages de cette technique analytique par rapport
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aux autres). La figure 9.1 illustre les différentes fractions de DCO des composés organiques, ainsi
que les abréviations adoptées pour les différentes fractions (Corominas et al., 2010) :

P = particulaire.

= soluble.

= colloidale.

biodégradable.

= non-biodégradable.

= fermentable.

PF = produits de la fermentation.

mzZz oW oow
1]

Les concentrations en matieres organiques totales contenues dans les eaux usées sont égales
a la somme des différentes fractions des DCO biodégradables et non-biodégradables. C’est ce
qgu’indique I'’équation 9.1 :

Equation 9.1: Org,,, =S +S,.+P,+C_,+S, + P, (mg de DCO/L)

L'azote organique représente le contenu en azote de différents éléments organiques. L'azote
est aussi présent sous des formes non-organiques telles que 'ammoniaque, les nitrites et les
nitrates. Les éléments azotés peuvent donc étre classés de la maniere suivante (figure 9.2) :

NT = azote total Kjeldahl (NTK).

Niogrot = azote inorganique total.

Nogror = azote organique total.

NH, = azote ammoniacal total (libre et dissous).
NO, = nitrates + nitrites.

NO,g et = azote organique biodégradable total.

No@ NBTot = azote organique non-biodégradable total.

"azote organique peut étre décomposé de la méme maniere que la DCO, car il constitue un élé-
ment particulier des mémes groupes organiques. Les formes d’azote organique biodégradable
peuvent donc étre réparties en deux groupes : I'azote biodégradable particulaire (Ng o), qui se
dégrade plus lentement, et I'azote biodégradable soluble (N o), facilement biodégradable.

L'azote organiquement lié non-biodégradable est composé d’une fraction particulaire non-
biodégradable et d’une fraction soluble non-biodégradable (respectivement N, et N, ). Ces
groupes organiques n’étant ni dégradés ni affectés par le processus de traitement biologique,
ils restent intacts et gardent leurs mémes composition et caractéristiques en azote (en DCO et
en phosphore également). N, , s’accumule donc dans le procéde de traitement pour s’ajouter a
la masse de boues produites, alors que N, 4 traverse le procédé dans I'effluent car il ne décante
pas et n’est pas non plus traité biologiquement. La DCO et I'azote organique non-biodégradable
correspondent donc simplement a la DCO et a I'azote contenus dans la matiere organique non-
biodégradable.

NT peut donc étre exprimé a travers I'équation 9.2 :
Equation 9.2 : NT = NH, +NO, s+ Ny .+ Ny + N, . + N,  (mg de N/L)

En plus des éléments organiques et azotés, les eaux usées contiennent également des matieres
en suspension (MES) dont une fraction est non-organique (MES-NO) (tableau 2.3). Les bactéries
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sont capables d'utiliser ces MES-NO en faibles quantités, comme éléments traces ou micro-
nutriments pour leur développement cellulaire (comme par exemple les éléments magnésium,
potassium et calcium). lls ne sont néanmoins pas considérés comme biodégradables. Les MES-
NO ont donc tendance a étre retenues au sein du procédé de traitement, proportionnellement au
temps de séjour hydraulique (Ekama, 2008).

Azote total
(NT)

Azote organiquement
lié total (N,

Azote inorganique

total (N,

o !

o o)

‘ Azote ammoniacal H Nitrate et nitrite ‘ Azote biodégradable
—

Azote non-biodégradable|
by s (Nor o o

Particulaire Soluble Particulaire Soluble
iodé iodé non-biodégradable non-biodégradable
(Ngpo) N (Nye) (Nyo)

Figure 9.2 : Diagramme de fractionnement de I'azote (adapté de Melcer, 2003, et Corominas et al., 2070).

9.2.3 Niveau de concentration des boues de vidange

Les boues de vidange peuvent étre classées comme treés, moyennement ou peu concentrées,
sur la base de leurs concentrations en DCO et en azote (NT) (Dangol, 2013 ; Hooijmans et al.,
2018). Le tableau 9.2 indique les valeurs proposées par Dangol (2013) et Hooijmans et al. (2013)
dans un objectif de modélisation, sur la base des valeurs rapportées dans la littérature (Koné et
Strauss, 2004 ; Heinss et al., 1998 ; Elmitwalli et al., 2006 ; Luostarinen et al., 2007 ; Henze et
Comeau, 2008 ; Halalsheh et al., 2011 ; Ingallinella et al., 2002).

Tableau 9.2 : Concentrations en DCO, NT et MS de boues de vidange fraiches et digérées, et niveau de concentration -
élevé, moyen, faible (Dangol, 2013 ; Hooijmans et al., 2013).

NIVEAU DE

TYPE DE BOUES CONCENTRATION DCO (mg/L) NT (mg/L) MS (mg/L)
Elevé 250 000 5000 100 000
Fraiches Moyen 65 000 3 400 53 000
Faible 10 000 2 000 7 000
Elevé 90 000 1500 45 000
Digérées Moyen 45 000 400 25 000
Faible 3000 200 1500

Le fractionnement des effluents entrant dans les STEP est apparu avec le début de la modéli-
sation mathématique des filieres de traitement a boues activées, avec des exemples que I'on
peut facilement trouver dans la littérature (Ekama et al., 1986 ; Henze et al., 1987). A I'inverse,
la littérature concernant le fractionnement des boues de vidange n’est pas trés développée. Le
tableau 9.3 en propose une synthése. Il est intéressant de constater que deux groupes distincts
apparaissent, indépendamment du niveau de concentration des boues de vidange : celles avec
une part de matiére organique biodégradable importante (jusqu’a 81 % de la DCO totale), I'autre
avec une fraction organique biodégradable moindre (d’environ 43 %). Cette derniére est donc
davantage digérée et contient environ 57 % de matiére organique non-biodégradable.
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Dans I’ensemble, la matiere organique biodégradable dans les boues de vidange fraiches peut
atteindre 82 % de la DCO totale (tableau 9.3). Les variations en proportion de matiéres orga-
niques biodégradables peuvent s’expliquer par des temps de séjour différents dans les disposi-
tifs d’assainissement a la parcelle. Les temps de sé€jour courts (par exemple de quelques jours
dans les toilettes publiques) ne permettent pas une stabilisation significative, contrairement aux
temps de séjour élevés (par exemple plusieurs années pour les fosses septiques). Elmitwalli et al.
(2011), a travers leurs modélisations mathématiques, estiment que les fractions biodégradables
dans les dispositifs d’assainissement a la parcelle diminuent de 0,81 a 0,25 en 90 jours, et les
fractions non-biodégradables augmentent de 0,19 a 0,75. Ces résultats montrent I'importance
de choaisir le type de filiere de traitement selon le type de boues : la production de biogaz par
exemple conviendra mieux avec des boues vidangées fréquemment, ou directement avec une
installation a la parcelle. Il est intéressant de constater que le fractionnement de la DCO ne varie
pas de maniere importante selon les niveaux de concentration et I'origine des boues, que ce soit
pour les boues fraiches ou les boues digérées. Les données restent néanmoins limitées. D’autres
études sont nécessaires pour pouvoir tirer des conclusions.

Le fractionnement de 'azote a été rapporté par une étude de Dangol (2013) synthétisée dans le
tableau 9.4. L'approche suivie pour les boues de vidange fraiches et digérées est similaire a celle
d’Ekama (2008) pour les eaux usées brutes et a celle de Lake (2010) pour les boues de fosses
septiques.

Considérant que les dispositifs a la parcelle fonctionnent en partie comme des digesteurs anaéro-
bies (Montangero et Belevi, 2007), la dégradation biologique des matieres organiques produit des
matiéres fermentables et des produits de fermentation (respectivement S_ et S,,). Elle entraine la
diffusion d’éléments azotés non-organiques (surtout NH,*, car le pH est habituellement dans une
plage allant de 6 a 8) via I'hydrolyse de I'azote organique (Sétemann et al., 2005). Les fractions
d’azote organique biodégradable des boues de vidange peuvent donc étre prises en compte
et ajoutées a I'azote ammoniacal car elles sont potentiellement (et rapidement) hydrolysées. Ce
raisonnement est basé sur les temps de séjour longs et les concentrations en biomasse et en
matieres seches élevées dans les dispositifs a la parcelle relevées par Dangol (2013).

Tableau 9.4 : Fractionnement de I'azote pour les boues de vidange digérées (fosses septiques) et fraiches (Dangol, 2013).

VALEUR

FRACTION ABREVIATION Boues de vidange Boues de vidange

digérées fraiches
Azote ammoniacal total NHx,s 0,20 0,46
Biodégradable soluble N - -
Biodégradable particulaire Nges = -
Azote organique non-
biodégradable particulaire N 0,05 s
Azote organique non-
biodégradable soluble Nus 0,75 0,53
Azote total NT 1 1
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9.3 COTRAITEMENT DANS LES STATIONS D’EPURATION A BOUES
ACTIVEES

9.3.1 Impact sur la performance de traitement et la qualité de I’effluent

Le cotraitement des boues de vidange dans les STEP a boues activées entraine une augmen-
tation des concentrations en DCO et en NT, dans le réacteur comme dans I'effluent, de maniere
proportionnelle a leur concentration et a leur volume. La qualité de I'effluent sortant sera, de plus,
réduite par les fractions solubles non-biodégradables en DCO et en NT des boues de vidange,
qui ne peuvent pas étre retenues, que ce soit par voie physico-chimique ou biologique.

Pour rester conforme aux exigences de qualité, les volumes de boues de vidange trés et moyen-
nement concentrées devront donc étre limités. Ce point est confirmé par la modélisation mathé-
matique d’une station a boues activées avec traitement biologique de I'azote d’une capacité de
100 000 EH (équivalent-habitant), soit 20 000 m%/j, traitant des eaux usées municipales moyen-
nement concentrées (Henze et Comeau, 2008 ; Dangol, 2013). Les figures 9.3 et 9.4 illustrent cet
exemple. On peut observer que les concentrations en DCO et en NT de I'effluent entrant augmen-
tent proportionnellement au volume de boues de vidange introduit, atteignant les concentrations
les plus élevées avec les boues de vidange fraiches tres concentrées (figure 9.3).

a) b)

30000 -

BV fraiches treés concentrées
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Figure 9.3 : Effets de I'introduction de boues de vidange dans les eaux usées (exprimé en pourcentage du volume total
d’effluent entrant dans la station) sur la concentration de I’effluent entrant dans la station d’épuration a boues activées en
(@) DCO et (b) NT (Dangol, 2013).

La modélisation illustre aussi I'augmentation des concentrations en DCO et en NT dans I'effluent
sortant liée aux fractions solubles non-biodégradables plus élevées en entrée (figure 9.4). Les
niveaux de DCO et de NT solubles non-biodégradables fixent donc une premiere limite aux vo-
lumes de boues de vidange admissibles pour rester conforme aux exigences de qualité de I'ef-
fluent sortant. Par exemple, pour un objectif de qualité de 100 a 120 mg de DCO/L et de 10 mg
de NT/L, I'effluent entrant ne peut pas étre composé de plus de 1,75 a 2 % de boues de vidange
moyennement concentrées, ou encore de 0,75 a 1 % de boues de vidange trés concentrées.
Pour cela, les stations doivent aussi avoir une capacité de traitement supplémentaire (notam-
ment au niveau de I'aération, des volumes des ouvrages, des bassins de décantation et de la
filiere boues), sinon les volumes réellement admissibles devront étre sans doute moindres. Par
exemple, 1 % de boues de vidange supplémentaires (soit a 200 m%/j ou 40 citernes de 5 m?)
de type peu concentrées et digérées (3 000 mg de DCO/L selon le tableau 9.2) entrainera une
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augmentation de la charge en DCO de 600 kg de DCOY/j, soit une augmentation de 6 667 EH (sur
la base de 1 EH = 90 g de DCOY/j). Cette augmentation reste faible par rapport a la capacité de
la station de 100 000 EH, méme pour des boues peu concentrées. Cependant, avec des boues
moyennement ou tres concentrées, la méme quantité introduite (1 % de BV) correspondra a,
respectivement, 144 500 EH et 555 500 EH, ce qui se situe a la limite supérieure tolérable pour
le fonctionnement de la station.

Les boues de vidange faiblement concentrées (comme par exemple les boues issues de latrines
a fosse simple avec des temps de séjour longs ou peu fréquemment vidangées) ont un impact
moindre en raison de leurs niveaux plus faibles en DCO et en NT non-biodégradables. Dans une
station avec une capacité suffisante (au niveau notamment de I'aération, des volumes d’ouvrage,
de la décantation et de la filiere boues), elles ne pourront pas dépasser 10 % du débit entrant
sans nuire aux exigences de qualité de 'effluent sortant, ce qui correspond a une augmentation
de la charge de 66 667 EH (et a plus de 222 220 EH supplémentaires pour des boues digérées
mais fraiches). Still et Foxon (2012) recommandent aussi de ne pas dépasser 1 a 10 % de volume
de boues de vidange a I’entrée afin d’éviter les dysfonctionnements du procédé de traitement.

a) b)
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BV digérées moyennement concentrées
BV digérées peu concentrées
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Figure 9.4 : Effets de I'introduction de boues de vidange dans les eaux usées (exprimé en pourcentage du volume total
d’effluent entrant dans la station) sur la concentration de I’effluent sortant de la station d’épuration a boues activées en (a)
DCO et (b) NT.

9.3.2 Impact sur la demande en oxygéne

Les procédés de traitement aérobie sont limités en capacité d’aération. Le cotraitement des
boues de vidange implique une forte augmentation de la demande en oxygene en raison de la te-
neur importante en DCO et en NT de ces boues. La figure 9.5 met en évidence une augmentation
prévisible des besoins en oxygéne (ADO, ) jusqu’a 200 % pour une introduction de seulement
1 % de boues de vidange trés concentrées ou encore de 2 % de boues fraiches moyennement
concentrées. Pour éviter un dysfonctionnement du procédé, la demande en oxygene des boues
doit étre déterminée au préalable et la capacité d’aération de la station vérifiée.
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Figure 9.5 : Augmentation de la demande en oxygéne d’une station d’épuration par boues activées selon le pourcentage
de boues de vidange présent dans I’effluent entrant - exprimé en pourcentage de I’effluent entrant dans la station (Dangol,
2013).

9.3.3 Impact sur la production de boues

La MS est un paramétre limitant pour le cotraitement des boues de vidange. Un exces de MS par
rapport a la capacité de traitement est susceptible d’engendrer de sérieux problemes opération-
nels, comme le dépassement de la capacité d’aération, la surcharge des bassins de décantation
secondaires (avec les problemes de séparation solide-liquide associés) ou encore une importante
diminution de I'efficacité du transfert d’oxygene (ce qui peut engendrer une aération insuffisante
et donc des conditions limites en oxygene). Comme l'illustre la figure 9.6, un taux de boues de
vidange moyennement ou trés concentrées de 0,5 % seulement entraine la surcharge de I'instal-
lation et un dépassement de la valeur maximale de 5 kg de MS/m? recommandée par Metcalf et
Eddy (2003) pour le fonctionnement des bassins d’aération.

Selon Still et Foxon (2012), 'augmentation des concentrations en MS et en MES dans le bassin
d’aération entrainera également une augmentation de la production de boues, ce qui implique
une capacité suffisante de la filiere boues (ce qui n’est souvent pas le cas). La figure 9.7 montre
par exemple que la production de boues (Q,), et donc les besoins de la filiere boues, doublent
avec I'introduction de 10 % de boues de vidange faiblement concentrées ou de 1 % de boues
moyennement concentrées ou encore de 0,5 % de boues tres concentrées (Dangol, 2013).
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Figure 9.6 : Augmentation des concentrations en MS dans le bassin d’aération d’un procédé d’épuration par boues ac-
tivées selon le pourcentage de boues de vidange présent dans I'effluent entrant (exprimé en pourcentage de I'effluent
entrant dans la station).
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Figure 9.7 : Augmentation de la production de boues dans une station d’épuration par boues activées selon le pourcentage

de boues de vidange présent dans I’effluent entrant - exprimé en pourcentage de I’effluent entrant dans la station (Dangol,
2013).

9.3.4 Impacts sur les besoins en aération

"accumulation excessive de matieres seches due au cotraitement des boues de vidange peut
également conduire a une diminution de I'efficacité du transfert d’oxygeéene, donc a une augmen-
tation des besoins d’aération et une réduction de la capacité d’aération du procédé. Un dépas-
sement de la capacité d’aération engendrera des conditions pauvres en oxygene, I'apparition de
zones non-aérées et des problemes de fonctionnement importants. La figure 9.8 montre qu’un
effluent entrant contenant 2 % de boues de vidange de type trés concentrées et moyennement
concentrées entraine une augmentation de la demande en aération de 200 %. Une proportion de
10 % de boues de vidange de type faiblement concentrées est responsable d’une augmentation
de la demande en aération de 100 % (Dangol, 2013).
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Figure 9.8 : Estimation de I'augmentation des besoins minimum en aération d’une station d’épuration par boues activées
selon le pourcentage de boues de vidange présent dans I’effluent entrant - exprimé en pourcentage de I’effluent entrant
dans la station (Dangol, 2013).
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Les effets possibles négatifs engendrés par I'insuffisance de I'aération sont notamment les sui-
vants :

e Concentration faible en oxygene dissous (O,) dans le bassin d’aération (< 1,5 mg d’O,/L),
voire épuisement (0 mg d’O,/L), entrainant une oxydation incompléte des matieres orga-
niques, une détérioration de la qualité des effluents, des concentrations élevées de DCO dans
les effluents sortants, et conduisant a une nitrification incompiléte (O,, <1 mg/L), voire absente
(O,,=0mg/L). Une absence prolongée d’oxygene (plusieurs heures) conduira a I'inactivation
des bactéries épuratrices.

e (Création de poches anaérobies dans les bassins aérobies, ce qui entraine une diminution
du temps de séjour net des boues dans le procédé aérobie (TSB™,,). Cette diminution est
inversement proportionnelle & la taille de la (des) zone(s) anaérobie(s). Sile TSB™ , descend
sous le TSB minimum nécessaire aux organismes nitrifiants, les bactéries nitrifiantes seront
évacuées et la nitrification interrompue.

e Prolifération de bactéries filamenteuses lorsque la concentration en O, est inférieure a 1,5
a2 mg de O,/L, au détriment des bactéries hétérotrophes et nitrifiantes désirées (Martins et
al., 2004). Les bactéries filamenteuses conduisent a leur tour a des boues plus volumineuses
(phénomene de bulking), qui décantent mal et affectent la capacité de rétention de la bio-
masse des clarificateurs. Il en résulte, d’'une part, une augmentation importante des concen-
trations en MS et MV dans I'effluent sortant (donc une diminution de leur qualité) et, d’autre
part, des relargages de boues depuis le procédé dans I'effluent. Dans les cas extrémes, le
fonctionnement de la station peut étre affecté globalement lorsque le temps de séjour réel
passe sous les valeurs minimales requises pour la croissance de la biomasse (Ekama, 2010).

e Nitrification partielle de la charge élevée en azote dans les boues de vidange, susceptible
d’entrainer une accumulation de nitrites a cause des conditions limitantes en oxygene. Ces
concentrations fortes (> 100 mg de N-NO,/L) peuvent étre toxiques pour les bactéries hété-
rotrophes et nitrifiantes désirées. Des concentrations élevées en nitrites peuvent également
impacter négativement le milieu récepteur dans lequel I'effluent est rejeté.

9.3.5 Impact sur la décantation secondaire

augmentation des MS liée a I'introduction de boues de vidange est aussi susceptible de sur-
charger les décanteurs secondaires (clarificateurs). Il en résultera des problemes de séparation
solide-liquide, des matieres solides pouvant étre relarguées dans I'effluent, ainsi qu’une diminu-
tion de la biomasse dans le procédé et donc un temps de séjour de boues difficlement stable. La
figure 9.9 montre que la surface minimale des bassins de décantation (Smmdec) augmente consi-
dérablement avec I'ajout de boues de vidange : une proportion volumique de 1 a 2 % de boues
de vidange de type trés concentrées ou moyennement concentrées, fraiches ou digérées, peut
entrainer une augmentation de la surface requise de plus de 300 % (Dangol, 2013). Une surface
requise de 200 % est nécessaire avec 5 a 10 % de boues de vidange peu concentrées. Le co-
traitement des boues de vidange nécessite donc de Vvérifier S""aee afin de savoir si la surface est
disponible sur la base de la capacité réelle a décanter des boues de vidange (Ekama et Marais,
1986 et 2004 ; Ekama et al., 1997).
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Figure 9.9 : Estimation de la surface minimale requise pour le décanteur secondaire d’une station d’épuration par boues
activées selon le pourcentage de boues de vidange présent dans I’effluent entrant (exprimé en pourcentage de I'effluent
entrant dans la station).

9.3.6 Impacts de la dynamique des déversements des boues de vidange

La nature trés variable des boues de vidange constitue une autre difficulté pour leur cotraitement.
Les débits de boues de vidange sont en effet plus fluctuants que ceux des eaux usées. lls ne
dépendent pas seulement de modeéles diurnes, mais aussi de facteurs comme le calendrier de
travail des vidangeurs, la demande en vidange et la saison. Il en résulte des pics de charge, au
moment ou la station est la plus fréquentée, qui peuvent surcharger la station. La modélisation de
Dangol (2013) propose des volumes maximum cotraitables sans dysfonctionnement du procédé
ni détérioration de la qualité des effluents sortants dans une station a boues activées. lls doivent
parfois étre jusqu’a 10 fois moindres en régime dynamique qu’en régime permanent (tableau 9.5).
Dangol (2013) a aussi modélisé 'impact d’'un déversement de boues de vidange pendant les
heures creuses de la station (notamment la nuit) en s’intéressant a I'intérét potentiel des bassins
de décantation primaires. Dans ce cas, le régime dynamique n’avait pas d’impact. Cela illustre
'importance des bassins d’égalisation qui permettent une introduction plus uniforme des boues
dans le procédé. Introduire les boues de vidange uniformément pendant toute la journée permet
de se rapprocher des conditions d’un régime permanent.

Tableau 9.5 : Volumes maximum de boues de vidange pouvant étre cotraitées dans une station d’épuration par boues acti-

vées, avec traitement biologique de I'azote sans interruption du procédé ni détérioration de la qualité de I’effluent sortant,
en régime permanent et en régime dynamique (Dangol, 2013).

RATIO APPROXIMATIF ENTRE LES VOLUMES

TYPE DE BOUES DE EN REGIME EN REGIME DE BOUES DE VIDANGE MAXIMUM
VIDANGE ET NIVEAU PERMANENT DYNAMIQUE 7
DE CONCENTRATION (%) (%) POSSIBLES, E'N REGIME PERMANENT ET EN
REGIME DYNAMIQUE
Peu concentrées 3,75 0,64 6
M t
ovennemen 0,375 0,375 1
concentrées
Trés concentrées 0,25 0,25 1
Peu concentrées 0,375 0,125 8
M t
ovennermen 025 0,025 10
concentrées
Tres concentrées 0,125 0,025 5
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9.4 CONSIDERATIONS PRATIQUES POUR LE COTRAITEMENT DES BOUES DE
VIDANGE DANS LES PROCEDES A BOUES ACTIVEES

Le cotraitement de boues de vidange dans les STEP de type boues activées peut, de maniere
générale, entrainer des problemes de fonctionnement graves des I'atteinte d’une proportion vo-
lumique de boues de vidange de 0,025 % de I'effluent entrant (soit une seule citerne de 5 m® par
jour). Le cotraitement de boues de vidange implique au préalable d’évaluer trés précisément la
capacité de la STEP et de déterminer quelle partie du procédé pourrait étre limitant (entre I'aéra-
tion, la décantation secondaire ou la filiere boues) et comment la station pourrait dysfonctionner. I
nécessitera également de rechercher et de mettre en ceuvre des mesures particulieres pour éviter
toute interruption du procédé et détérioration de la station. Les considérations suivantes doivent
étre prises en compte :

e Niveaux de qualité exigés pour I'effluent sortant : estimation des concentrations minimales en
DCO et en NT des effluents sortants en conformité avec les niveaux minimum exigés.

e Concentration maximale de MS dans les bassins d’aération : calcul des MS maximales atten-
dues et vérification de I'absence de surcharge dans les bassins d’aération.

e Production maximale de boues : évaluation et vérification de la capacité de la filiere boues a
absorber la production de boues supplémentaires.

e Capacité d’aération maximale en place : estimation des nouveaux besoins en aération selon
la demande en oxygene accrue et I'efficacité moindre du transfert d’oxygene. La concen-
tration en oxygene dissous dans les stations existantes doit étre soigneusement suivie et le
niveau minimum de 2 mg d’O,/L maintenu.

e Décanteurs secondaires : détermination de la surface minimale requise pour un bon fonction-
nement des décanteurs selon la capacité réelle a décanter des boues (mesurées via I'indice
de boues - IB - ou autre paramétre équivalent).

e Existence et performance des bassins d’égalisation : possibilité d’introduction uniforme des
BV dans les stations d’épuration, pendant la période la plus longue possible (par exemple
sur 24 h).

Dans le cas de nouvelles stations prévues pour le cotraitement et a priori congues pour cela, les
points précédents peuvent étre utilisés et appliqués pour adapter la conception aux volumes dé-
potés, aux types de boues et a leur niveau de concentration. La conception conduira tres certai-
nement a des bassins de volume plus important, en particulier les décanteurs, a une plus grande
capacité d’aération et une plus grande filiere boues. Le cotraitement de 1 % de boues de vidange
(quel que soit leur niveau de concentration) entraine, par exemple par rapport au traitement des
eaux usées seulement, une augmentation de 300 % des volumes des bassins, de 200 % de la
capacité d’aération, de 400 % des bassins de décantation et de 300 % de la filiere boues. Ces
aspects augmenteront sans aucun doute considérablement les colts d’investissement et d’ex-
ploitation de la station, ainsi que sa capacité de fonctionnement. La solution du cotraitement doit
étre évaluée avec attention, en comparaison avec les solutions moins cheres et plus robustes
présentées dans ce livre.
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Etude de cas 9.1 : Cotraitement dans les stations de traitement des eaux usées par
boues activées de eThekwini, Afrique du Sud.
(Adapté de Still et Foxon, 2012, et de Wilson et Harrison, 2012).

Malgré des volumes de boues de vidange de latrines a fosse simple manifestement faibles, de
sérieux problemes de fonctionnement ont été observés sur deux stations d’épuration a boues
activées, a eThekwini, Afrique du Sud, en raison des fortes charges engendrées en termes de ma-
tieres organiques, de composés azotés et de matieres en suspension (Wilson et Harrison, 2012).
"une des stations a connu une interruption compléte du processus de nitrification qui a mis plu-
sieurs mois a se rétablir et qui a été principalement attribuée a la surcharge recue en azote (Still et
Foxon, 2012). Si 'ensemble des causes possibles du probleme demeurent floues, il est clair que la
capacité d’aération a été dépassée a cause des charges élevées dépotées. Comme expliqué dans
ce chapitre, ce dépassement entraine une interruption du processus de nitrification. Dans I'autre
station, la surcharge importante en matieres seches a rendu I'évacuation des boues en exces
presque impossible, leur volume correspondant a la production de boues de la station en un mois.
Leur évacuation a fait face a un certain nombre de difficultés comme la capacité des camions,
les colts de fonctionnement plus importants engendrés et méme les réticences de la décharge a
accepter cette matiere supplémentaire (Still et Foxon, 2012). Les boues de vidange digérées en
provenance des fosses se sont rapidement accumulées dans le procédé. Les boues ne pouvant
étre extraites assez vite, elles ont été stockées dans le procédé suffisamment longtemps pour en
affecter le fonctionnement. Ce phénoméne est décrit dans le paragraphe sur I'augmentation de la
production de boues et a la figure 9.7. Comme le soulignent Still et Foxon (2012), ce cas de figure
illustre comment transformer un probleme de boues en un probleme d’évacuation des boues. I
illustre que le cotraitement de boues de vidange dans une station d’épuration a boues activées
peut rarement étre durable ou réussi.

Etude de cas 9.2 : Impact du cotraitement a la station d’épuration d’Albireh, Palestine.
(Adapté de Al-Sa’ed et Hithnawi, 2006).

Suivant une approche similaire a celle de Saint-Martin (voir étude de cas 9.4), la modélisation
mathématique a été utilisée pour la station d’épuration d’Albireh, située en Cisjordanie, Palestine.
L objectif était de comprendre les causes de I'apparition de boues filamenteuses gonflées (bulking)
et des concentrations élevées en DCO et en NT dans les effluents sortants, supérieures aux exi-
gences de qualité de 90 mg de DCO/L et 18 mg de NT/L (Al-Sa’ed et Hithnawi, 2006). A I'instar
des autres stations de la région, la station d’épuration d’Albireh cotraitait depuis 2000 les boues de
fosses septiques de quelques-uns des 35 % de ménages non-connectés au réseau d’égouts. La
modélisation a montré que la capacité de I'installation était dépassée avec des volumes de boues
de vidange digérées faiblement concentrées représentant 6,6 % de I'effluent entrant, nécessitant
des volumes supplémentaires de bassins d’environ 50 %, une oxygénation additionnelle de 50 %,
et produisant un excés de boues dans les mémes proportions (Al-Sa’ed et Hithnawi, 2006). La
demande en oxygene plus élevée et la surcharge en matieres séches auraient favorisé la prolifé-
ration de bactéries filamenteuses, puisque le maintien des conditions aérobies adéquates est en
général difficile.

Etude de cas 9.3 : Cotraitement de boues de vidange a Manille, Philippines.
(Adapté de Robbins et al., 2012).

Malgré les expériences insatisfaisantes de cotraitement de boues de vidange dans des stations
d’épuration aérobies, le procédé a boues activées est le principal mode de traitement biologique
des boues de vidange retenu aux Philippines. Manila Water utilise actuellement un traitement par
boues activées a la station d’épuration de Manille sud pour traiter les boues issues de fosses
septiques (Robbins et al., 2012). La station est prévue pour traiter jusqu’a 814 m® de boues de
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vidange par jour. A I’heure actuelle, la station recoit environ 40 & 50 % de sa capacité, elle présente
donc un potentiel d’augmentation des débits. Par ailleurs, le service de gestion des boues de vi-
dange du département des eaux de Baliwag a décidé de construire une station de traitement des
eaux usées avec un procédé SBR (Sequenced Batch Reactor, variante du procédé de boues ac-
tivées) pour traitement secondaire. Ce projet vise a servir de modele pour la gestion des boues de
vidange au niveau des districts aux Philippines. Ces expériences montrent que le cotraitement de
boues de vidange dans des procédés biologiques aérobies est réalisable et satisfaisant a condition
que la conception soit adaptée aux boues de vidange, que les capacités et les compétences de
I'opérateur existent et qu’un plan de gestion approprié soit mis en ceuvre.

Etude de cas 9.4 : Cotraitement de boues de fosses septiques dans la station d’épuration
a boues activées a Saint-Martin, Antilles néerlandaises.
(Adapté de Lake, 2010, et Lopez-Vazquez, 2008).

Si les matieres seches, les matieres organiques et les composés azotés des boues de vidange
retiennent I'attention, des concentrations élevées en éléments organiques non-biodégradables ou
faiblement biodégradables peuvent aussi empécher I'atteinte des exigences de rejet des effluents.
'lle de Saint-Martin, destination touristique bien connue des Caraibes, bénéficiait en 2010 d’un
systeme d’égouts (Lake, 2010) d’'une couverture d’environ 10 %. Les eaux usées et les boues
issues des fosses septiques (acheminées a la station par citernes) étaient déversées dans la sta-
tion d’épuration d’lllidge Road, située dans le district du Cul-de-Sac (figure 9.10). La station était
composeée d’un décanteur-digesteur d’un volume de 154 m3, d’un bassin tampon, d’un décanteur
secondaire et de lits de séchage de boues. La capacité de l'installation a été largement dépassée,
compte tenu du débit d’eaux usées d’au moins 65 m3/h et des volumes importants de boues
déverseées, habituellement environ 175 m®/jour (Lopez-Vazquez, 2008).

Comme la station devenait obsoléte, un procédé de type Modified Bardenpho (A20) a été propo-
s€, avec |'objectif d’atteindre une qualité poussée de I'effluent en termes de DCO, N, P et MES
(de, respectivement, 125, 10, 2 et 20 mg/L). Plusieurs scenarii ont alors été testés grace a la
modélisation mathématique, sur la base des perspectives de développement de I'lle, en prenant
en compte les conséquences de I'extension du réseau d’égouts (de 10 a 85 % de couverture) et
de la croissance de la population (Lake, 2010). Cette approche a permis d’estimer les effets sur
la composition des eaux usées et la performance de la station d’épuration pour une durée de vie
estimée de I'installation de 25 ans (Lake et al., 2011). L'étude a permis de mettre en évidence
que le taux de boues de vidange digérées ne devait pas dépasser 2,8 % de I'effluent entrant pour
que la station puisse atteindre les exigences de qualité. Elle prévoit également que les exigences
en termes d’azote ne pourront étre satisfaites a la nouvelle station, en raison de la forte charge
entrante en azote et de la biodégradabilité lente des composés organiques biodégradables - sou-
lignées dans le tableau 9.1 (Lake, 2010).

Figure 9.10 : Dépotage de boues
de vidange a la station d’épuration
d’lllidge Road, au niveau du bassin
tampon.
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9.5 COTRAITEMENT DES BOUES DE VIDANGE PAR VOIES ANAEROBIES

Le cotraitement des boues de vidange et des eaux usées par voies anaérobies constitue une
autre voie de stabilisation des boues, de diminution de leur volume et d’augmentation de leur
déshydratabilité. Les procédés utilisables sont les suivants : biofiltre anaérobie (UASB), digesteur
anaérobie et lagune anaérobie. Le traitement anaérobie génere du biogaz qui peut contribuer a
équilibrer les colts du traitement car il peut étre utilisé pour le chauffage ou la production d’élec-
tricité. La réduction des germes pathogenes peut également avoir lieu via la digestion thermophile
(Metcalf et Eddy, 2003).

Une attention particuliere doit étre portée aux caractéristiques des boues de vidange. Les boues
de vidange fraiches, ou moins stabilisées, présenteront de plus grandes concentrations en ma-
tieres organiques biodégradables, mais éventuellement aussi en éléments inhibiteurs (voir ci-
dessous). La production et I'utilisation de biogaz sont certes des avantages intéressants, mais
les applications et les technologies restent aujourd’hui encore limitées. Le développement des
procédés anaérobies pour le cotraitement des boues de vidange tres concentrées est donc en-
core nécessaire (Strauss et al., 2006). Le cotraitement anaérobie peut ne pas étre adapté pour
les boues de vidange issues des fosses septiques (donc digérées), en fonction de leur degré
de stabilisation. Les faibles concentrations de matieres organiques biodégradables des boues
de vidange digérées entraineront en effet une production de biogaz faible et une accumulation
importante de matiéres solides, donc des colts de fonctionnement importants pour un intérét
limité (Still et Foxon, 2012).

9.5.1 Surcharge en DCO

Comme expliqué au chapitre 3, la digestion anaérobie repose sur des interactions et interdépen-
dances complexes entre différents groupes bactériens, ce qui rend le processus sensible aux
variations de charge entrante. C’est un point trés important pour son application aux boues de
vidange, qui sont par nature tres variables. La dégradation anaérobie s’opere en quatre étapes :
I’hydrolyse, I'acidogenése, I'acétogenese et la méthanogenese (a la fois acétoclastique et hydro-
génotrophique). Le développement des bactéries fermentatives responsables de I'acidogenese
est 10 a 20 fois plus rapide que celui des méthanogeénes, et leur capacité de traitement cing
fois plus grand (van Lier, 2008). Une surcharge du réacteur entrainera une prépondérance de
I'acidogenese et donc une accumulation d’acides, car les bactéries méthanogenes ne peuvent
pas les utiliser aussi rapidement qu’ils sont produits. Cela peut conduire a une baisse importante
du pH selon la capacité tampon du procédé (qui dépend de la teneur en azote des compo-
sés organiques, car I'hydrolyse de I'azote organique entraine une augmentation de I'alcalinité),
qui inhibera la croissance des méthanogenes et par conséquent entrainera une accumulation
d’acides encore plus grande (van Lier, 2008). Cela entraine une défaillance du digesteur appelée
« souring » (« devenir aigre, tourner »). Pour faire face a cela, Moosbrugger et al. (1993) ont déve-
loppé une méthode simple de titrage en 5 points pour mesurer a la fois les acides gras volatiles
et I'alcalinité. Cette méthode permet de suivre la qualité de la digestion anaérobie et de dépister
I'instabilité du réacteur afin d’éviter le souring.

Les processus de traitement anaérobies sont interrompus par les facteurs suivants : surcharge en
DCO, inhibition par I'ammoniaque, fluctuation du pH et inhibition par les sulfures. lls doivent donc
étre suivis avec attention et controlés, afin d’assurer le fonctionnement correct du cotraitement
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des boues de vidange dans les procédés de traitement anaérobies. Les paragraphes ci-dessous
reviennent sur chaque facteur et détaillent leur impact sur la charge en boues de vidange qu’il est
possible d’accepter.

Biofiltration anaérobie (UASB)

Dans le but d’éviter les surcharges, les charges maximales en DCO ou en MV prévues a la
conception doivent étre respectées. L'alimentation des réacteurs doit, de plus, étre constante
et uniforme (Metcalf et Eddy, 2003). La figure 9.11 illustre I'impact de I'introduction de boues de
vidange dans un procédé UASB d’une capacité de 100 000 EH et fonctionnant a 25 °C, selon
différents niveaux de charges et types de boues. La conception de cet UASB a été basée sur
des eaux usées municipales de concentration moyenne telles que décrites par Henze et Comeau
(2008) et utilisées par Dangol (2013). La charge organique (Corg) admissible considérée était de
3 kg de DCO/m?¥/j et la vitesse ascensionnelle de 0,83 m/h. La charge organique admissible des
procédés UASB pour le traitement des eaux usées de fortes concentrations en matieres orga-
niques biodégradables particulaires est d’environ 6 kg de DCO/m?¥/j (van Lier, 2008). Donc, en
principe, la station de 100 000 EH est largement dimensionnée et possede une importante capa-
cité de traitement non-utilisée. La figure 9.11 montre pourtant que le réacteur UASB peut accepter
des boues de vidange a hauteur d’une proportion volumique de 7,5 % pour des boues fraiches
faiblement concentrées (1 500 m?®/j correspondent a une charge organique de 180 000 EH) et de
seulement 0,25 % pour des boues fraiches concentrées a cause des hautes valeurs de DCO (soit
10 citernes de 5 m?® par jour, pour une charge organique équivalente de 139 000 EH). En d’autres
termes, le procédé UASB, pour cette station de 100 000 EH, comme pour d’autres de capacités
diverses, peut accepter des boues de vidange de niveau de concentration faible mais présente
un fort risque de surcharge avec des boues de niveau de concentration élevé.
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Figure 9.11 : Impact de I'introduction de boues de vidange (exprimée en pourcentage de I’effluent entrant dans la station)
sur la charge organique admise dans un réacteur UASB congu pour une charge maximale admissible de 6 kg DCO/m?®/jour
et recevant une charge en eaux usées de 3 kg de DCO/m?/jour en moyenne.

Digesteurs anaérobies

La figure 9.12 montre I'impact du cotraitement dans un digesteur anaérobie de différents types
de boues de vidange a différentes charges massiques (Cm) selon leur proportion volumique
dans I'effluent entrant. Le digesteur anaérobie considéré est dimensionné pour le traitement des
boues d’une station d’épuration a boues activées dans des conditions mésophiles (35 °C), avec
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un temps de séjour des boues de 10 jours et un volume total de 13 750 m?. La figure permet
d’observer que le temps de séjour des boues diminue proportionnellement a la quantité de boues
de vidange introduite. Il est important de veiller a ce que I'ajout de boues de vidange n’entraine
pas une diminution du temps de séjour en dessous du seuil de charge massique de 4,8 kg de
MV/m?/j (Metcalf et Eddy, 2003), afin d’éviter les dysfonctionnements. Par exemple, pour une ali-
mentation du digesteur représentant 1 % de son volume (soit 138 m?/j ou 28 camions de vidange
de 5 m? et un contenu de 10 % de boues de vidange, on peut prévoir une réduction du temps
de rétention des boues de 10 % environ (figure 9.12).
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Figure 9.12 : Impact de I'introduction de boues de vidange (exprimée en pourcentage de I’effluent entrant dans la sta-
tion) sur la charge massique d’un digesteur anaérobie de 13 750 m® dimensionné avec un temps de séjour des boues de
10 jours.

Il est recommandé de ne pas dépasser un vingtieme du volume du digesteur pour son alimenta-
tion, y compris avec des boues de vidange (ATV, 1985). Cela correspond a une charge maximale
de 5 % en boues de vidange, indépendamment de leur niveau de concentration, pour éviter les
surcharges ou la diminution significative du temps de séjour des boues. Cette valeur correspond
aussi aux 20 jours de temps de séjour couramment utilisés pour le dimensionnement des diges-
teurs anaérobies (Metcalf et Eddy, 2003).

Lagunage

Les lagunes anaérobies sont habituellement considérées comme des procédés anaérobies
faiblement chargés. Elles présentent des charges de fonctionnement de 0,025 a 0,5 kg de
DCO/m?/j et des profondeurs de 4 m (van Lier, 2008). Pour leur utilisation avec des boues de vi-
dange, Fernandez et al. (2004) préconisent une charge maximale en fonctionnement de 0,6 kg de
DBO,/m%j, avec notamment I'objectif de minimiser la production d’ammoniaque. Ces proceédés
peuvent néanmoins présenter des problemes d’odeur et une accumulation rapide de boues (de
0,010 a 0,020 m?® de boues accumulées par m® de boues de vidange introduites) qui nécessitera
des curages fréquents (Heinss et al., 1998 ; Fernandez et al., 2004). Le méthane possede par
ailleurs un impact sur I'effet de serre 21 fois plus grand que le CO,. S’il n’est pas capturé, son
échappement dans I'atmosphere présente un impact environnemental qu’il convient de prendre
en compte (van Lier, 2008). De plus, les effluents sortants doivent subir un traitement d’affinage
avant leur rejet dans le milieu récepteur. lls peuvent contenir des concentrations élevées d’am-
moniaque susceptibles d’affecter les processus de post-traitement des procédés de lagunage,
voire les processus des bassins anaérobies eux-mémes (Strauss et al., 2000). Lintroduction de
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boues de vidange dans les lagunes anaérobies doit donc étre évaluée avec soin, en particulier
pour des boues de vidange avec un niveau de concentration élevé. Le chapitre 5 traite également
de cet aspect.

9.5.2 Inhibition par Plammoniaque

Le cotraitement anaérobie des boues de vidange peut étre inhibé par leurs concentrations éle-
vées en ammoniaque (Still et Foxon, 2012). Parmi les bactéries présentes dans les réacteurs
anaérobies, ce sont les bactéries méthanogenes qui sont les plus sensibles a 'ammoniaque
(Chen et al., 2008). Linhibition des méthanogenes entraine une moindre production de biogaz
et ce malgré la disponibilité de matiéres organiques biodégradables solubles (Angelidaki et al.,
1993 ; Chaggu, 2004). Les seuils rapportés pour I'inhibition des méthanogénes sont assez va-
riables. Une diminution de I'activité bactérienne de 50 % est observée pour des concentrations
totales en ammoniaque de 1,7 a 14 g/L (Chen et al., 2008). Cette gamme est large en raison des
différents facteurs influents, comme le pH, la source de carbone, la température, I’acclimatation
et I'adaptation de la biomasse (Chaggu, 2004 ; Chaggu et al., 2007 ; Chen et al., 2008). A ce
sujet, Henze et Harremoes (1983) considérent que c’est bien I'azote ammoniacal libre (NH,) & des
concentrations de 100 a 200 mg/L qui est I'agent toxique effectif pour les populations méthano-
génes non-adaptées, et non pas I'ammonium (NH,?).

Afin d’éviter les perturbations et la détérioration des processus, Heinss et Strauss (1999) re-
commandent de limiter le volume de boues de vidange cotraitées pour ne pas dépasser une
concentration en ammoniaque totale dans I'effluent entrant de 2 g/L. Doku (2002) recommande
néanmoins de limiter le volume maximal de boues de vidange pour rester inférieur a 200 mg
de N-NH./L dans I'effluent entrant, sur la base des fluctuations potentielles du pH (Henze et
Harremoes, 1983).

Les concentrations totales d’azote attendues lors d’un cotraitement des eaux usées avec des
boues de vidange fraiches (figure 9.3) peuvent facilement dépasser le seuil de 200 mg/L. Leurs
proportions pour rester en dessous sont respectivement de 2, 5 et 8 % pour des boues fraiches
de niveau de concentration élevé, moyen et faible.

9.5.3 Fluctuations de pH

Le pH dans les procédés anaérobies doit étre suivi avec soin et maintenu entre 7 et 7,5 (Chen
et al., 2008). L'alcalinité et la capacité tampon doivent étre surveillées pour s’assurer que le pH
reste stable (Metcalf et Eddy, 2003). Un pH supérieur a 7,5 - 8 peut conduire a une accumulation
d’azote ammoniacal libre. Un niveau de pH extréme (par exemple supérieur a 10) peut conduire
a l'inhibition compléte du processus de dégradation biologique anaérobie (Chaggu, 2004 ; Chen
et al., 2008). Des valeurs de pH inférieures a 7 sont susceptibles de diminuer I'activité méthano-
géne. Un pH de 7 a 7,5 aide a maximiser I'activité de la biomasse et a réduire les potentiels effets
d’inhibition et de toxicité de parametres comme I'ammoniaque et les acides gras volatiles (Chen
et al., 2008).

Le suivi et, si possible, le réglage du niveau d’alcalinité et de la capacité tampon du procédé
peuvent aider a réduire les fluctuations de pH et a le maintenir dans une plage adéquate. Cer-
taines pratiques possibles doivent faire I'objet d’une attention particuliere, comme I'alimentation
progressive ou I'ajout contrélé de matieres externes - notamment de cendres de charbon pour
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optimiser la réduction des germes pathogenes et la récupération des nutriments (Chaggu, 2004 ;
Metcalf et Eddy, 2003). Sans cela, elles peuvent conduire a des baisses de pH liées a I'accumu-
lation d’acides gras volatils - en cas de surcharge - ou a des niveaux de pH extrémement élevés
- en cas de surdosage en composeés alcalins ou basiques (Chaggu, 2004 ; van Lier, 2008).

9.5.4 Inhibition par les sulfures

Le sulfure d’hydrogene (H,S) est un gaz produit par la digestion anaérobie des boues riches en
protéines, en lien avec une intrusion ou linfiltration d’eau souterraine (saline) dans les dispositifs
d’assainissement des ménages (Metcalf et Eddy, 2003 ; Lopez-Vazquez et al., 2009). Le sulfure
d’hydrogene est toxique pour tous les organismes vivants et peut facilement affecter les proces-
sus de digestion anaérobie. Les bactéries plutét sensibles aux sulfures sont les méthanogenes,
ce qui conduit a une diminution de la production de méthane, a un biogaz de basse qualité, a de
mauvaises odeurs, a des problemes de corrosion et a des concentrations élevées en DCO dans
les effluents sortants (van Lier, 2008).

Une activité méthanogéne de 50 % a été observée avec des concentrations en sulfure comprises
entre 50 et 250 mg de S/L, mais le H,S est généralement présent en phase gazeuse (Metcalf et
Eddy, 2008). Maintenir le pH au-dessus de 7 permet de garder la concentration en H,S faible,
car la valeur de pK,, pour le passage de H,S a HS est autour de 7. Compte tenu des faibles vo-
lumes de boues de vidange cotraitées, les concentrations en sulfate devraient rester relativement
faibles. Néanmoins, la production potentielle de sulfures reste un point d’attention car ils sont
susceptibles de perturber les processus anaérobies a seulement 50 mg de S/L dans certaines
conditions de fonctionnement (notamment selon le pH). Les données concernant les concentra-
tions de sulfate dans les boues de vidange sont néanmoins rares et doivent faire encore I'objet
d’études pour évaluer leur influence potentielle sur les processus anaérobies du cotraitement.

9.6 CONSIDERATIONS PRATIQUES POUR LE COTRAITEMENT DES BOUES DE
VIDANGE DANS LES PROCEDES ANAEROBIES

Le mode d’alimentation est probablement I'aspect opérationnel le plus important pour les procé-
dés de traitement anaérobies. lls doivent étre alimentés graduellement et si possible en continu,
afin d’éviter les surcharges et les chocs (Heinss et Strauss, 1999 ; Metcalf et Eddy, 2003 ; van
Lier, 2008).

Dans le cas d’un cotraitement avec un réacteur UASB, il importe de ne pas dépasser la charge
organique admissible prévue au dimensionnement (eaux usées et boues de vidange incluses)
pour éviter de mettre le procédé en surcharge. Les boues de vidange de concentrations éle-
vées doivent faire I'objet d’une attention particuliere, car leur forte teneur en matieres organiques
peut facilement conduire a une surcharge du procédé. Dans cette étude, 0,25 % de boues de
vidange fraiches et fortement concentrées (soit environ 10 citernes de 5 m?® par jour, représentant
139 000 EH) ont suffi a surcharger un biofiltre anaérobie de 100 000 EH.

Les digesteurs anaérobies apparaissent comme une solution plus robuste pour cotraiter les
boues de vidange par voie anaérobie. Les charges admissibles dans les digesteurs mésophiles
(fonctionnant a 35 °C) dépendent des conditions de fonctionnement, mais peuvent atteindre 1,6
a 2 kg de MV/m?/j (Heinss et Strauss, 1999 ; Metcalf et Eddy, 2003). L’alimentation, notamment
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en boues de vidange, doit étre limitée a la charge journaliere prévue a la conception, selon le
temps de séjour des boues considéré. Les digesteurs anaérobies thermophiles (49 a 52 °C)
constituent une alternative qui présente 'avantage de vitesses d’hydrolyse plus grandes (étape
limitante de la digestion anaérobie des eaux usées et des boues de vidange), ce qui entraine
des rendements plus élevés en biogaz (Angelidaki et al., 1993). lls présentent néanmoins I'in-
convénient d’étre sensibles aux petites variations de température. Leurs colts d’exploitation-
maintenance sont également plus élevés en comparaison des digesteurs mésophiles, ce qui les
rend moins attractifs dans les contextes des pays a revenu faible (Heinss et Strauss, 1999).

Les lagunes apparaissent comme financierement intéressantes pour le cotraitement des boues
de vidange, & condition de les faire fonctionner a faible charge (0,6 kg DBO/m?/j). Leur mise en
ceuvre doit néanmoins étre soigneusement évaluée, car les colts d’investissement et de fonc-
tionnement peuvent parfois étre élevés. En effet, I'emprise fonciére ainsi que les colts des fré-
quentes opérations de curage des boues sont importants. Elles peuvent aussi engendrer des
problemes environnementaux importants quand le méthane est diffusé dans I'atmosphere.

Etude de cas 9.5 : Traitement des boues de vidange a Dar es Salaam, Tanzanie.
(Adapté de Chaggu, 2004).

Les procédés de digestion anaérobie doivent éviter de présenter des concentrations élevées en
ammoniaque et des valeurs hautes de pH, dont les effets seraient néfastes. Chaggu (2004) a
réalisé une recherche bibliographique sur la collecte des excreta a Dar es Salaam, Tanzanie. Il a
constaté que 50 % du contenu des fosses de la ville était li¢ a une nappe phréatique élevée et que
pres de 16 141 kg de DCO/jour en provenance des fosses des latrines était diffusé dans les eaux
souterraines. Il a proposé d’utiliser un container plastique de 3 000 L comme fosse de latrines
améliorée expérimentale, sans séparation d’urine, pour un ménage de 10 personnes dans le quar-
tier de Mlalakuwa de la ville de Dar es Salaam. Les entrants dans le réacteur étaient I'urine et les
matieres fécales dans un rapport de 1,3/1. Les résultats obtenus ont montré qu’apres 380 jours
d’utilisation dans les conditions de latrines locales, le contenu du réacteur n’était pas encore stabi-
lisé. Il contenait 8 000 mg/L de DCO dissoutes (dont seulement 100 mg de DCO/L pour les acides
gras volatils). Une partie de cette DCO dissoute était biodégradable, indiquant la nécessité d’une
stabilisation supplémentaire du contenu du réacteur. Cette lente dégradation de la DCO dissoute
a été attribuée a I'inoculation de boues anaérobies, non-adaptées a la concentration élevée en
azote ammoniacal de 3 000 mg de N/L. Dans le méme projet de recherche, une petite enquéte a
révélé que les toilettes Ecosan pouvaient étre le siege de valeurs de pH élevées (jusqu’a 10,4) en
raison de I'ajout de cendres de charbon qui sont utilisées pour augmenter la réduction de E. coli
et des ceufs d’Ascaris. Ces niveaux élevés de pH inhibent, par contre, la dégradation biologique
anaérobie des boues.

9.7 CONCLUSION

Le dépotage de boues de vidange en cotraitement dans une station d’épuration peut entrainer
des problemes de fonctionnement graves, y compris lorsque les volumes sont faibles pour les
boues de concentrations élevées (0,25 % de I'effluent entrant par exemple). Ceci est principa-
lement dd a la concentration plus élevée des boues de vidange en comparaison avec les eaux
usées municipales, qui peut facilement entrainer des charges supérieures a la capacité de la sta-
tion. Les problemes les plus courants sont dus a des surcharges en matieres seches, en DCO et
en azote. Les problemes de fonctionnement peuvent étre graves. lls vont du traitement incomplet
des matieres organiques a l'interruption de la nitrification, qui pourra mettre plusieurs semaines
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a se rétablir. L'accumulation excessive de matieres seéches peut aussi entrainer une production
supplémentaire de boues, susceptible de compromettre le fonctionnement de la station et d’aug-
menter ses colits de fonctionnement. A cela s’ajoute, pour les procédés de traitement aérobie, un
déficit d’aération et de décantation secondaire séverement surchargée relarguant des matieres
solides. Les procédés anaérobies sont quant a eux susceptibles de voir leurs processus inter-
rompus par la présence de composés inhibiteurs comme I'ammoniaque ou par les fluctuations
du pH. Enfin, les concentrations élevées en composés organiques solubles non-biodégradables
et en composés azotés peuvent avoir un impact important sur la qualité des effluents sortants
jusqu’a entrainer des non-conformités aux exigences de qualité.

Si, en dépit de ses avantages limités, le cotraitement des boues de vidange doit étre mis en place
dans une station d’épuration municipale, les volumes admissibles devront probablement étre limi-
tés pour éviter des surcharges en matieres en suspension, en DCO et en azote. Lintroduction de
composés toxiques ou inhibiteurs en fortes concentrations devra aussi étre évitée. L'alimentation
en boues de vidange devra étre réalisée de maniere progressive et aussi lentement que possible,
afin d’éviter les surcharges et les chocs.

Dans I'ensemble, méme si tous ces aspects doivent étre soigneusement analysés au cas par
cas, les avantages de cotraiter ne semblent pas étre suffisamment intéressants pour justifier le
traitement des boues de vidange avec les eaux usées dans les stations d’épuration municipales.
C’est le cas aussi avec des boues de vidange digérées en provenance de fosses septiques. Elles
contiennent en effet de faibles concentrations en composés biodégradables, mais des concen-
trations élevées en matieres seches qui auront tendance a surcharger les procédés de traitement.
Le cotraitement de boues fraiches par voie anaérobie offre néanmoins certaines opportunités si
I’'on considéere la possibilité de valorisation ; mais des recherches supplémentaires sont encore
nécessaires pour mettre au point des technologies fiables et rentables.

Etude de cas 9.6 : Cotraitement des boues de fosses septiques dans un réacteur UASB
a I’échelle de laboratoire au Ghana.
(Adapté de Doku, 2002).

Bien que les expériences a grande échelle soient rares, Doku (2002) a démontré qu’il était pos-
sible de traiter des boues de vidange dans un réacteur UASB a échelle de laboratoire au Ghana, a
condition que les boues de vidange (I) soient diluées de maniere appropriée pour éviter d’avoir des
concentrations élevées de composés inhibiteurs (comme I"'ammoniaque) et (i) soient introduites
de maniere progressive et continue dans le réacteur. Doku (2002) a mené cette expérience avec
un réacteur UASB de 50 L de volume utile, qui a fonctionné avec un temps de séjour moyen de
12 h et a des températures ambiantes comprises entre 23 et 31,2 °C. La charge organique a varié
entre 12,5 et 21,5 kg de DCO/m?/j. La vitesse ascensionnelle était relativement basse : 0,14 m/h.
Les boues de vidange ont été diluées a un taux de 1/6 pour aboutir a une concentration moyenne
d’azote total de 300 + 50 mg/L. La performance de traitement moyenne était la suivante : 71 %
d’abattement sur la DCO, 61 % pour les matieres seches, 74 % pour les matieres volatiles (MV)
et 78 % pour les MES. Le volume de méthane présent dans le biogaz récupéré a été estimé par
calcul entre 4 et 8 L/kg de DCO, sans tenir compte des pertes qui peuvent exister dans la pra-
tique. Dans I'ensemble, les performances d’abattement ont été comparables a celles d’un réac-
teur UASB traitant des eaux usées domestiques. La concentration en DCO dans I'effluent sortant
s’est cependant avérée trop élevée pour un rejet direct, rendant nécessaire un traitement ultérieur.
Des études a échelle réelle restent néanmoins indispensables pour valider les observations réali-
sées dans cette étude.
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Questions pour I'autoévaluation

1. Quels sont les problemes techniques potentiels courants du cotraitement des boues de
vidange dans les stations de traitement des eaux usées ?

2. Pourquoi est-il important d’analyser la demande en oxygene des boues de vidange préala-
blement a leur cotraitement ?

3.  Expliquer pourquoi I'accumulation des MS est un parametre limitant pour le cotraitement des
boues de vidange.
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