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Abstract
Anaerobic digestion (AD) is a technology used for methane production of organic waste disposal.
The nature of tannery wastewater (EUT) required the introduction of pretreatments to improve their
anaerobic digestion. In this research, four pretreatments were studied: coagulation, thermal, alkaline
and oxidation, in terms of COD solubilization, chromium elimination, and biogas production, and
composition, total solids and COD elimination. In addition, this work has confirmed the utility of
kinetic models for further estimation and comparison of pretreatments effects on kinetic parameters
(such as lag time, maximum specific methane production rate and cumulative specific methane
production) of the AD process.
The BMP tests were used to determine the best operating conditions, in fact, the mesophilic
conditions (37 ° C) and the 1 / S ratio of 1.5 were found to be the most suitable for better methane
production and a better pollution abatement using untreated tannery wastewater (UTW). Under these
operating conditions, chemical coagulation with a concentration of 800 mg/ L of FeCI3 gave 12.03%
removal of total Cr and improved biogas production by 10%. Thermal pretreatment gave the best
COD solubilization with a percentage of 55.02%, which improved the biogas production up to
52.52% with a CH4 percentage of 84.04%. Alkaline pretreatment increased Cr removal to 95% and
increased biogas production by 35.40% over the untreated sample, with soluble COD and TVS
removals of 93.01 and 94.68% respectively. H.O> Pretreatment showed the best improvement in
biogas production. By increasing solubilization up to 28.77% and a chromium removal of (10.84%),
oxidation pretreatment gave a 58.77% increase in biogas production.
Richards’s model describes better experimental results of cumulative methane production Kinetics
with an R2> 0.991 compared to the sigmoid models of the modified Gompertz model and the logistic
function. Chemical pretreatments, where chromium was eliminated most, had higher methane
production rates (51.57 and 59.65 mL / g TVS / day for alkaline and oxidation pretreatments
respectively) than thermal one (46.88 mL / g TVS / day). This shows that inhibitors partial or total
reduction can increase the methane production rate.
Anaerobic digestion effectiveness is conditioned by optimal conditions determination and application
for each UTW pretreatment.

Keys words: Anaerobic digestion, tannery wastewater, pretreatments, COD solubilization, and
model simulation.



Résumé

La digestion anaérobie (DA) est une technologie utilisée pour la production de méthane et
I'élimination des déchets organiques. La nature des eaux usées de tannerie (EUT) a nécessité
I’introduction de prétraitements en vue de I’amélioration de leur digestion anaérobie. Dans cette
recherche, quatre prétraitements étaient étudiés : la coagulation, le thermal, I’alcalin et par oxydation,
en termes de la solubilisation de la DCO, de I’¢limination du chrome, de la production et composition
du biogaz, de I’¢limination des solides et de la DCO. En outre, ce travail a confirmé 1'utilité¢ des
modeles cinétiques pour estimer et comparer davantage les effets des prétraitements sur les
parameétres cinétiques (tels que le temps de latence, le taux maximum de production spécifique de
méthane et la production spécifique cumulée en méthane) du processus de DA.

Les tests BMP ont été utilisés pour déterminer les meilleures conditions opératoires, en effet, les
conditions mésophiles (37°C) et le rapport 1/S de 1.5 étaient trouvés les plus adéquats pour une
meilleure production de méthane et un meilleur abattement de la pollution en utilisant les eaux usées
de tannerie (EUT) non prétraités. Sous ces conditions de fonctionnement, la coagulation chimique en
utilisant une concentration de 800 mg de FeCls/L a donné une élimination de 12,03 % du Cr total et a
amélioré la production de biogaz de 10%. Le prétraitement thermique a donné la meilleure
solubilisation de la DCO avec un pourcentage de 55,02 %, ce qui a amélioré la production de biogaz
jusqua 52,52 % avec un pourcentage de 84,04 % en CHa. Le prétraitement alcalin augmenta
I'élimination du Cr jusqu'a 95% et augmenta la production de biogaz de 35,40 % par rapport a
I'échantillon non prétraité, avec une élimination de la DCO soluble et du TVS de 93,01 et 94,68 %
respectivement. Le prétraitement par H202 a montré la meilleure amélioration dans la production de
biogaz. En augmentant la solubilisation jusqu'a 28,77 %, plus I'élimination du chrome (10,84 %), le
prétraitement d'oxydation a donné une augmentation de 58,77 % dans la production de biogaz.

Le modéle de Richards décrit mieux les résultats expérimentaux de la cinétique de production
cumulée de méthane avec un R2> 0,991 en comparaison avec les modeéles sigmoides de Gompertz
modifié et la fonction logistique. Les prétraitements chimiques, ou le chrome a été éliminé le plus,
présentaient des taux de production de méthane plus élevés (51,57 et 59,65 mL / g TVS / jour pour
les prétraitements alcalins et d'oxydation respectivement), que le prétraitement thermique (46,88 mL/
g TVS / jour). Cela montre qu'une réduction partielle ou totale des inhibiteurs peut augmenter le taux
de production du méthane.

L’efficacité de la digestion anaérobie est conditionnée par la détermination et ’application des
conditions optimales de chaque prétraitement des EUT.

Mots-clés : Digestion anaérobie, eaux usées de tannerie, prétraitements, solubilisation de la DCO,
simulation de modele.
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Astratto

La digestione anaerobica (AD) €& una tecnologia utilizzata per la produzione di metano e lo
smaltimento di rifiuti organici. La natura delle acque reflue conciarie (EUT) richiedeva l'introduzione
di pretrattamenti per migliorare la loro digestione anaerobica. In questa ricerca sono stati studiati
quattro pretrattamenti: coagulazione, termico, alcalino e ossidazione, in termini di solubilizzazione
del COD, rimozione del cromo, produzione di biogas e composizione, eliminazione solidi e COD.
Inoltre, questo lavoro ha confermato I'utilita dei modelli cinetici per un'ulteriore stima e confronto
degli effetti dei pre-trattamenti sui parametri cinetici (come il tempo di latenza, la velocita massima di
produzione specifica di metano e la produzione cumulativa specifica di metano). del processo di AD.

| test BMP sono stati utilizzati per determinare le migliori condizioni operative, infatti, le condizioni
mesofile (37 ° C) e il rapporto | / S di 1,5 sono risultati i piu adatti per una migliore produzione di
metano e un migliore abbattimento dell'inquinamento. utilizzando acque reflue conciarie non trattate
(TME). In queste condizioni operative, la coagulazione chimica impiegando una concentrazione di
800 mg di FeCl 3 / L ha dato una rimozione del 12,03% del Cr totale e una produzione di biogas
migliorata del 10%. Il pretrattamento termico ha fornito la migliore solubilizzazione del COD con
una percentuale del 55,02%, che ha migliorato la produzione di biogas fino al 52,52% con una
percentuale dell'84,04% in CHA4. Il pretrattamento alcalino ha aumentato la rimozione di Cr al 95% e
aumentato la produzione di biogas del 35,40% rispetto al campione non trattato, con la rimozione di
COD solubile e TVS 93.01 e 94.0. , 68% rispettivamente. Il pretrattamento con H202 ha mostrato il
miglior miglioramento nella produzione di biogas. Aumentando la solubilizzazione fino al 28,77%,
oltre alla rimozione del cromo (10,84%), il pretrattamento dell'ossidazione ha dato un aumento del
58,77% nella produzione di biogas.

Il modello di Richards descrive meglio i risultati sperimentali della cinetica di produzione del metano
cumulato con un R2> 0.991 in confronto ai modelli sigmoidi di Gompertz modificati e alla funzione
logistica. | pretrattamenti chimici, dove il cromo é stato eliminato di piu, avevano tassi di produzione
di metano piu elevati (rispettivamente 51,57 e 59,65 mL / g TVS / giorno per pretrattamento alcalino
e ossidazione) rispetto al pretrattamento. termico (46,88 mL / g TVS / giorno). Cio dimostra che una
riduzione parziale o totale degli inibitori puo aumentare il tasso di produzione di metano.

L'efficacia della digestione anaerobica & condizionata dalla determinazione e dall'applicazione delle
condizioni ottimali per ogni pretrattamento delle TME.

Parole chiave: Digestione anaerobica, acque reflue conciarie, pretrattamenti, solubilizzazione COD,
simulazione del modello.
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Abréviations

BMP test Potentiel Biochimique du méthane

DA Digestion anaérobie
EUT eaux usees de tannerie
FL Fonction Logistique
MG Modele de Gompertz modifié
MR Modele de Richards
PBSC production de biogaz spécifique cumulée
Nomenclature
A Volume ultime en méthane (mL / gTVS)
DCO: Demande chimique en oxygéne soluble
DCOps : Concentration finale de la DCO de la biomasse (inoculum)
DCOin: Concentration initiale du mélange le substrat, I'eau et I’inoculum
DCOme : Concentration de la DCO finale du melange incluant le substrat, I'eau et la

biomasse a la fin du test BMP

DCOstin : Concentration de la DCO soluble dans le surnageant apres prétraitement
(mg/L)

DCOsi : Concentration de la DCO initiale du substrat

DCOsin : Concentration de la DCO soluble avant le prétraitement (mg / L)

DCOt : Demande chimique en oxygéne totale

e: nombre d’Euler égale a 2,72

k: Constante de vitesse de production de méthane (constante de taux de

désintégration du premier ordre) (jour?)
m % : Pourcentage de méthane dans le biogaz
Mp : La masse de la biomasse (inoculum).
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Ti:
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Vi

Y max -

pm:
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La masse du substrat

Nombre de moles de gaz (moles)

Pression atmosphérique égale a 1013,25 mbar
Production cumulée de biogaz (mL /gTVS STP)
Production de méthane cumulé (mL /g TVS STP)
Pression dans headspace a l'instant t (mbar);
Phosphore totale

Coefficient de forme du modéle de Richards
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Le coefficient de corrélation

Le temps de digestion anaérobie (jours)
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Total solids
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VVolume de I'espace libre (mL)
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Rendement volume spécifique cumulé en méthane (mL /g TVS)
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Introduction Générale

Introduction générale

L’eau, source de Vie de toutes les choses sur terre, dont la qualité se détériore a cause de
I’utilisation abusive et irresponsable de I’homme, a limité la vie et sa qualité et a méme été la
cause de la disparition pour certaines espéces. Comme les réserves abondantes d'eau douce
propre se raréfient, la prise de conscience de I'importance de préserver I'environnement, et en
tout premier lieu I'eau, devient une grande nécessité.

Les eaux usées industrielles consistent un probléme environnemental majeur, a cause de leur
grande charge de pollution qui est souvent dure, et méme toxique. Les tanneries sont
considérées parmi les industries les plus polluantes dans le monde. En effet, la transformation
des peaux en cuir nécessite la mobilisation de grandes quantités d'eau et I’utilisation de divers
produits chimiques (par exemple, la consommation moyenne d'eau des tanneries se situe entre
25 et 80 m® par tonne de peaux brutes.). 1l est évident que la principale charge polluante de
ces industries se retrouve dans les rejets d’eau usée qu’il faudrait traiter. A cause de la
présence d’une forte charge de pollution de nature organique dans les eaux usées de tannerie
(EUT). Le traitement biologique anaérobie est souvent recommandé pour sa robustesse, les
possibilités de générer du biogaz utilisable et de la réutilisation des eaux usées traitées.

Une méthode efficace pour traiter les effluents fortement chargés en matiére organique
biodégradable est la digestion anaérobie. La digestion anaérobie (DA) est un processus
biologique qui permet I'élimination de la charge organique élevée par sa transformation en
biogaz, un mélange de méthane et de dioxyde de carbone. La production et la composition du
biogaz sont des parameétres fondamentaux qui renseignent sur I’efficacité de la DA et peuvent
étre utilisées a cet effet comme parametres de suivi du fonctionnement, en plus d’autres
facteurs. Le traitement des eaux usées industrielles permet non seulement de produire de
I’énergie sous forme de méthane, mais aussi d’en économiser en supprimant 1’utilisation de
I’oxygene du systeme a boues activees.

La matiére organique dans les rejets de tannerie est principalement sous forme particulaire ce
qui alourdis 1’étape d’hydrolyse et limite les performances de la DA. Par conséquent si des
moyens d’amélioration du processus d’hydrolyse sont trouvés, la production de méthane et la
réduction de la pollution en bénéficierait. Cependant la forte présence de produits chimiques
dans les rejets de tanneries tels que le chrome et les sulfures inhibent la DA et réduisent ses
possibilités. L’idéal serait de trouver un moyen : qui améliore 1’hydrolyse, réduit ou élimine
les produits chimiques inhibiteurs (chrome, sulfure, etc.), sans pour autant retenir la matiére
organique a son niveau afin de ne pas détériorer la production de méthane et améliorer la
performance de la DA en termes d’élimination de la charge organique et production de biogaz
avec un fort taux de méthane.

Le travail de recherche entrepris dans le cadre de cette these concerne I’étude des moyens
possibles d’amélioration de la digestion anaérobie dans le traitement des eaux usees de
tannerie par I’application de divers prétraitements, en vu d’améliorer les rendements de
production de biogaz et de la réduction de la pollution.



Introduction Générale

L’¢tude expérimentale de cette thése était réalisée entre le laboratoire de 1’ingénierie des
procédés d’environnement (LIPE), le laboratoire de génie de 1’environnement de I’université
d’Istanbul, Turquie, et au laboratoire de 1’université de Napolie Federico I, Italie. Le travail
expérimental a permis de mettre en évidence 1’efficacité du procédé de digestion anaérobie
dans le traitement des EUT. L’application de divers prétraitements (thermique, coagulation au
FeCls, alcalin au NaOH et d’oxydation au H207) a permis d’évaluer leurs effets sur la
caractérisation des eaux usées de tannerie et sur la performance de la DA.

La thése est organisée en quatre chapitres, en plus d’une introduction générale et d’une
conclusion générale, dont le premier constitue une synthése bibliographique sur 1’industrie de
tannerie, présentant la chaine de traitement des peaux, cette derniere qui comporte 3 grandes
parties :

1) Le travail de riviére (Beamhouse Processes) qui regroupe les procédes de traitement des
peaux utilisant de grandes quantités d’eau et de produits chimiques afin d’¢éliminer toutes les
matiéres indésirables sur les peaux (poiles, matiere grasse, etc.)

2) Le tannage des peaux par le chrome afin de les transformer en matiere imputrescible par
une série d’opérations.

3) Le finissage dont 1’objectif global est I’amélioration de 1’apparence du cuir et d’atteindre
les caractéristiques de performance attendues d’un cuir fini.

Ainsi une discussion sur les quantités d’eau et de produits chimiques utilisées dans chaque
étape, et de plus la chaine traditionnelle de traitement des eaux usées générées par cette
industrie est considérée ainsi qu’une revue sur les études entreprises pour améliorer la chaine
de traitement des EUT.

Chapitre 1l constitue une synthése bibliographique sur le procédé de la digestion anaérobie,
présentant ces étapes, les conditions optimales pour son bon fonctionnement, de méme, les
principaux inhibiteurs de la DA. Par ailleurs, une revue des différents prétraitements utilises
pour I’amélioration du traitement des effluents est considérée.

Le chapitre 111 présente les analyses et les méthodes employées pour le suivi opérationnel de
la digestion anaérobie.

Le chapitre 1V regroupe les différentes études réalisées sur la digestion anaérobie des EUT,
les différents prétraitements testés pour augmenter le rendement de la digestion anaérobie. Les
prétraitements étudiaient dans cette recherche sont: la coagulation, le traitement alcalin, le
traitement thermique, et 1’oxydation par H2O>. En présentant I’analyse et 1’interprétation des
résultats obtenus durant le suivi expérimental des différents cas, 1’étude cinétique par
simulation est également entreprise, utilisant trois modéles sigmoides (modele
de Gompetz modifié, la fonction logistique, et le modéle de Richards). Une comparaison
générale entre les rendements des différents prétraitements testés est considérée a la fin de ce
chapitre.

A la fin, une conclusion générale est présentée, ol sont rappelés les objectifs fixés et les
résultats obtenus avec des recommandations.
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Chapitre I : Origine des eaux usées de tannerie et méthodes de traitement

1.1 Introduction

La tannerie est I'une des industries les plus anciennes au monde, notamment dans les pays
comme I'Inde, I'ltalie, la Turquie, la Chine, le Pakistan, le Brésil et I'Ethiopie[1]. En Italie, la
production des tanneries est d'environ 17% de la production mondiale et de 62% de celle de
I'Union européenne [2,3].

L’industrie de tannerie est un ensemble d’opérations visant a transformer les peaux brutes
d’animaux, matiére extrémement putrescible, en une matiere stable, qui est le cuir. C’est un
produit industriel, ayant de nombreuses applications dans les secteurs avals de I’industrie de
produits de consommation. Le processus consiste en une suite d'opérations de nature chimique
et mécanique complexes, parmi lesquelles il faut distinguer I'étape fondamentale du tannage,
qui donne au cuir sa stabilité et ses propriétés essentielles[2][4,5]

Les plupart étapes du procédé de fabrication du cuir sont aujourd’hui encore identiques a celles
du passé, mais I’industrie du tannage a subi d’importants changements et de nombreuses
améliorations. La croissance de l'industrie chimique a entrainé le remplacement des agents
tannants traditionnels tels que les tanins végétaux et les huiles animales par des produits
chimiques basés principalement sur le chrome. Ce produit chimique est le plus utilisé dans le
procédé de tannage, car il agit rapidement et produit un cuir doté de propriétés physiques et
chimiques contrdlées. Bien que pour certains types de cuir, le tannage végétal soit toujours
utilisé. Ainsi, en dehors des opérations mécaniques et des manipulations nécessaires, le procédé
de tannage est fondamentalement un procédé chimique[6,7].

Les différents produits chimiques utilisés et les rejets générés par les étapes du traitement des
peaux rendent ces industries des plus polluantes industries dans le monde, générant de forts
volumes d'eaux usées difficiles a traiter. Ces eaux usées sont caractérisées par de fortes
concentrations de sels inorganiques (chrome), des matiéres organiques ainsi que des matiéres
en suspension (chaux, poils, déchets d'écharnage, etc.) pouvant contaminer les eaux naturelles
et les rendre inappropriées a alimenter les systemes de potabilisation. Les eaux usées de
tanneries déversées sur le sol auront des effets négatifs sur la productivité du sol et peuvent le
rendre stérile. L'infiltration des eaux usées aura des effets adverses sur la qualitée des eaux
souterraines[8].

Afin de comprendre la complexité et la nature des eaux usées de tannerie, ce chapitre met en
évidence les différentes opérations de transformations des peaux brutes jusqu’au produit final a
savoir le cuir. La caractérisation des eaux usées produits par chaque étape du processus est
d’abord présentée, suivie par les différents procédés applicables pour le traitement des effluents
génerés par cette industrie.
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.2 L’industrie de tannerie

A ce jour, il n'y a que deux procédés de fabrication du cuir, & savoir le tannage végétal et le
tannage au chrome. En tannage végétal, des agents tannants naturels sont utilises tels que
I'écorce des arbres quebracho ou I'extrait d'acacia nilotica. Pour le deuxiéme type, le chrome est
I’agent tannant dans ce procédé.

Le principe de I’étape de tannage est que le collagene réagit en tannage végétal, avec les tanins
végétaux par liaison hydrogéne pour former une matrice stable. Dans le tannage au chrome, la
diffusion du sel de chrome (Ill) dans la matrice cutanée a pH 3,5- 4 entraine une liaison
irréversible de Cr (Il) a la protéine de collagene par une liaison covalente coordonnée. Le
procédé de tannage végétal est utilisé pour la production des cuirs épais tandis que le tannage
au chrome est utilisé pour la production de cuirs légers tels que des tiges de chaussures et des
cuirs d'ameublement. Les cuirs ou peaux tannés au chrome sont appelés bleu mouillé (Wet-
Bleu). Environ 90% du cuir produit dans le monde provient du procédé de tannage au chrome
[9].

Les procédés de conditionnement des peaux et de fabrication du cuir comprennent une série de
traitements chimiques, utilisant un grand nombre de produits chimiques (surfactants, colorants
acides et métaux lourds, huiles de tannage naturelles ou synthétiques, sels, etc.) pour
transformer la peau animale en une matiere inaltérable et un produit imputrescible [10],
accompagnés d’une forte consommation d'eau (par exemple, la consommation moyenne d'eau
par les tanneries est comprise entre 25 et 80 m® par tonne de matiére premiére) et d’une
importante pollution [11].

Les étapes de production du cuir sont représentées schématiquement dans la figure 1. Trois
grandes étapes de traitements sont distinguées dans une tannerie, la premiere est Beamhouse ou
travail de riviére, en suite le tannage, et la troisieme le finissage.

1.2.1 Premiere étape : travail de riviere (Beamhouse Processes)

La peau ayant perdu sa fraicheur durant la période de conservation doit étre réhydratée, c’est
durant le travail de riviere que cette opération ait lieu. Les peaux subissent alors les opérations
suivantes [12] :

1.2.1.1 Dessalage

L’opération consiste a dessaler les peaux en les brossant avec des dessaleurs mécaniques. Les
peaux subissent une réhydratation pour faciliter I'absorption des additifs chimiques en solution,
les matieres premieres seront réhydratées dans le procédé de "trempage".

1.2.1.2 Trempage (Soaking)
Le trempage a pour objectif de permettre aux peaux de réabsorber I’eau qu’elles ont perdu apres

leur dépouillement, de les nettoyer (élimination des excréments, du sang, des salissures, etc.) et
d’éliminer les substances inter-fibrillaires.

Le procédé est réalisé dans un bain nettoyant, avec des temps de séjours pouvant aller de
quelques heures a quelques jours, selon le type de matieres premieres utilisées. Parfois des
additifs de reverdissage sont ajoutés, tels que les agents tensio-actifs, les préparations
enzymatiques et les bactéricides.
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1.2.1.3 Epilage et chaulage (Unhairing, Liming)

L’épilage et le chaulage ont pour objectif d’éliminer les poils, les substances inter-fibrillaires
et I’épiderme. Ces opérations sont réalisées par des traitements chimiques et mécaniques. Les
substances kératineuses (poils, racines des poils, épiderme) et la graisse sont éliminées des
peaux, principalement avec des sulfures (NaHS ou NaxS) et de la chaux. Les alternatives aux
sulfures inorganiques consistent a utiliser des composés organiques tels que les mercaptans (ou
thiol qui est un composé organique comportant un groupement thiol-SH) ou le sodium
thioglycolate (C2HsNaO2S) en combinaison avec des alcalins forts et des composés aminés[6].
1.2.1.4 Re-chaulage (Reliming)

Le re-chaulage est effectué de la méme maniére que le chaulage. Le carbonate de sodium ou
I'nydroxyde de sodium est utilisé en petites quantités pour accélérer le gonflement afin d'obtenir
une meilleure ouverture des fibres de collagéne dans une période tres courte[9].

1.2.1.5 Echarnage (Fleshing)

L’écharnage est un grattage mécanique des substances organiques excessives (tissu conjonctif,
amas de graisse, etc.) afin de les éliminer des peaux. Les peaux sont acheminées entre des
rouleaux et des lames en forme de spirale rotative par la machine d’écharnage.

1.2.1.6 Division (Splitting)

La division a pour objectif d’égaliser I’épaisseur des peaux et de les séparer horizontalement en
un feuillet cété fleur. La division donne une portion de grain d'épaisseur uniforme. Ce procédé
s’effectue sur des machines prévues a cet effet, équipées d’une lame a ruban.

1.2.1.7 Déchaulage (Deliming)

Le déchaulage a pour objectif d’éliminer la chaux résiduelle des peaux. Ceci implique une
réduction graduelle du pH (par lavage et addition de produits chimiques de déchaulage),
Pendant cette étape, des sels de sulfate d'ammonium, de chlorure d'ammonium, de bisulfite de
sodium ou des acides faibles sont utilisés dans diverses combinaisons pour convertir la chaux
résiduelle en sels solubles. A mesure que cette étape progresse, le gonflement alcalin excessif
commence a disparaitre et les peaux retrouvent leur épaisseur normale. Le déchaulage est
complété par un rincage pour éliminer les sels solubles éventuellement formés[12].

1.2.2 Deuxieme étape (Tannage) [6]

Les peaux apres les travaux de riviére sont toujours putrescibles, pour les transformer en matiere
imputrescible une série d’opérations s’ impose :

1.2.2.1 L’acétification (Pickling)

L’acétification est le processus par lequel de I'acide sulfurique et du sel commun (NacCl) sont
ajoutés aux peaux issus de la premiére étape, afin de faciliter le tannage. Du sel (10% w/w),
I'acide sulfurique (1% w/w) et de I'acide formique (0.5% w/w) sont ajoutés ensemble. Le pH
du mélange est compris entre 3.0 et 3.5 pour un tannage végétal et entre 2.8 et 3.2 pour un
tannage au chrome[6].


https://fr.wikipedia.org/wiki/Compos%C3%A9_organique
https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/search/#collection=compounds&query_type=mf&query=C2H3NaO2S&sort=mw&sort_dir=asc

Chapitre I : Origine des eaux usées de tannerie et méthodes de traitement

1.2.2.2 Tannage au chrome

Le tannage a pour effet de stabiliser les fibres de collagéne gréce aux agents tannants de telle
maniere que les peaux deviennent insensibles a la putréfaction ou a la décomposition[4]. Dans
ce procédé, les fibres de collagéne sont stabilisées par I’action réticulant des agents tannants.
Le sulfate de chrome basique (8% w/w) est utilisé comme agent de tannage, du bicarbonate de
sodium (1% w/w) et du formiate de sodium (1% w/ w) dissous dans I'eau. Les peaux tannées
au final sont appelées des bleus humides (Wet-Bleu)[9].

Figurel. Etape de tannage (Photo prise de la tannerie DMD s.p.a. Solofra, Italie)

1.2.2.3 Re-tannage

Les peaux bleus humides sont lavées a I'eau et tannées avec du sulfate de chrome basique dans
I'eau. Le formiate de sodium et le bicarbonate de sodium sont utilisés dans le procédé pour
faciliter une bonne fixation du chrome[9].

1.2.2.4 Neutralisation

L'objectif de la neutralisation est d'éliminer I'exces d'acide présent sur le cuir et également de
conditionner le cuir pour une opération subséquente de teinture et de liqueur de graisse. Le bleu
humide lavé est neutralisé par I'addition de formiate et de bicarbonate de sodium. Le pH final
de la peau est compris entre 4.8 et 5.3[9].

1.2.2.5 Teinture

Le but de la teinture est de colorer le cuir sans cacher les attributs naturels de sa surface.
Différents colorants sont utilisés pour le cuir tanné au chrome par opposition au cuir tanné
végétal. Les colorants acides ou anioniques se fixent particulierement bien sur le cuir tanné au
chrome et moins facilement sur le cuir tanné végétal, alors que c'est le contraire pour les
colorants basiques ou cationiques.

1.2.2.6 Séchage

Le séchage a pour objectif de sécher le cuir tout en optimisant la qualité et le rendement
surfacique. Il existe un large éventail de techniques de séchage et certaines peuvent étre
combinées entre elles. Chaque technique a une influence spécifique sur les caractéristiques du
cuir. Les techniques de séchage comprennent : I’essorage, la mise au vent, la centrifugation, le
séchage en suspension, le séchage sous vide, le cadrage et le séchage sur plaques[4].

1.2.2.7 Nourriture en bain (graissage)

Les cuirs doivent étre graissés pour avoir les caractéristiques spécifiques du produit et pour
rétablir la teneur en graisse perdue au cours des procédures précédentes. Les huiles utilisées
sont des huiles d’origine animale ou végétale, ou encore des huiles synthétiques a base d’huile
minérale. L'utilisation de différentes quantités d'huile permet de faire varier la souplesse du

6
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produit final. Le cuir re-tanné, coloré et nourri est habituellement lavé avant d’étre empilé sur
un chevalet pour vieillir (pour laisser la graisse migrer depuis la surface jusqu’au cceur de la
peau).

1.2.2.8 Séchage
Le séchage du cuir est d'une grande importance dans le processus de fabrication car cette

opeération a une influence technique sur la qualité du cuir.

En régle générale, I’essorage et la mise au vent permettent de réduire mécaniquement la teneur
en humidité avant d’appliquer une autre technique de séchage pour sécher davantage le cuir.
En régle générale, il n'est pas recommandé de sécher le cuir trop rapidement ou & une
température trop élevée. Cependant, I'opération ne doit pas non plus étre trop lente, sinon le
colt de l'usine serait trop élevé.[6]

Figure 2. Séchage par mise en vent (Photo prise de la tannerie DMD s.p.a. Solofra, Italie)
1.2.3 Etape de Finissage

L’objectif global du finissage est d’améliorer 1’apparence du cuir et d’atteindre les
caractéristiques de performance attendues d’un cuir fini. En ce qui concerne : la couleur, la
brillance, le toucher, la flexibilité, I’adhérence, la solidité au frottement, ainsi que d’autres
propriétés incluant I’extensibilité, la résistance a la cassure, la solidité¢ a la lumiere et a la
transpiration, la permeéabilité a la vapeur d’eau et la résistance a 1’eau telles qu’elles sont
requises pour I’utilisation finale. 1l existe un large éventail de méthodes d’application, chacune
d’elles ayant ses avantages et ses inconvénients. Il est possible d’utiliser plusieurs méthodes en
association pour obtenir 1’effet souhaité sur le produit fini. En regle générale, les opérations de
finissage comportent les procédés de finissage mécanique et I’application d’une couche de
surface[4].
Aprés avoir terminé, la surface de la peau est déterminée, et le produit est uniforme en couleur
et épaisseur, et sans défauts de surface.
Les objectifs ainsi atteints par le processus complexe de tannerie en plusieurs étapes sont les
suivants :
e Rendre les cuirs et les peaux résistants a la décomposition bactérienne, en particulier
lorsqu'ils sont mouillés.
e Atteindre les propriétés physiques spécifiées dans les cuirs et peaux tannés tels que la
résistance a la traction, la résistance a l'abrasion et la résilience.
e Rendre le cuir insoluble dans I'eau a des températures relativement élevées.
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Figure 3. Cuir le produit final (Photo prise de la tannerie DMD s.p.a. Solofra, Italie)

Travail de riviére

Peaux brutes Dessalage Trempage Epilage et Chaulage Re-chaulage
Déchaulage Division Echamage
Tannage
Acétification Tannage au chrome Re-tannage
Séchage Temnture Neutralisation
Finissage
Opeération mécaniques Application dune couche de finissage Cuir

Figure 4. Organigramme du processus de tannage[13]

L'industrie de cuir a été considérée comme un secteur industriel majeur causant la pollution de
I'eau[7], [13-15]. Les procédés de traitement de peaux consomment beaucoup d'eau et exigent
une grande variété d'additifs chimiques, le tableau 1 présente la consommation et la quantité de
matiéres utilisées dans chaque étapes de traitement des peaux brutes.
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Tableau 1 : Consommation des principaux produits chimiques, agents de tannage et eau
utilisés dans un processus de tannage classique [14].

Procédé de Produit chimique et eau utilisés Quantité Quantité
traitement Kg/jour T/annee
Peaux humides salées (500 pieces) 1000 300
Déssalage
Eau 3400 1020
Trempage Poudre blanchissante 1.67 0.5
Agent mouillant 4.17 1.25
Busan 30 1.67 0.5
Eau 2083 625
Chaulage Chaux (Ca (OH)2 90% CaCO3 50 15
65%, CaSO4 35%)
Sulfure de sodium Na>S 29.17 8.75
Eau 416.67 125
Déchaulage Sulfate d'ammonium (NHa4)2SO4 25 7.5
Chlorure d'ammonium NH4CI 4.17 1.25
Eau 3750 1125
Acétification | Chlorure de sodium NaCl 625.5 1875
Acide Sulfurique H2SO4 10 6
Acide Formique CH20: 1.67 0.5
Formate 4.17 1.25
Eau 2666.67 800
Tannage au Sulfate de chrome de base Cr; 33.3 10
chrome (SO4) 3+ 12 (H20)
Bicarbonate de sodium NaHCO3 6.25 1.875
Acide formique CH.0> 1.67 0.5
Formate de sodium 1.67 0.5
Conservateur 2.5 0.75
Eau 1083 325
Neutralisation | Bicarbonate de sodium NaHCOs3 8.3 2.5
Eau 500 150
Teinture Les colorants 5.83 1.75
Formate de calcium 3 0.9
Eau 1250 375
Nourriture en | Extraits de bronzage 35 10.5
bain Liqueur grasse 15 4.5
(graissage) Syntan B 12.5 37.5
Lavage de sol | Eau 6m%jour | 1800m?3/année
varié

Comme décrit dans le tableau 1, une variété de produits chimiques, qui comprennent la chaux,
le chlorure de sodium, le carbonate de sodium, le chlorure d'ammonium, I'acide sulfurique, le
chrome, les tanins et les colorants, en plus d'un grand volume d'eau, sont utilisés dans la
fabrication du cuir. Pendant le traitement, seulement 30% a 40% des produits chimiques sont
absorbés et les produits chimiques non utilisés restants sont rejetés dans les eaux usées avec les
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autres déchets générés a chaque étape séquentielle [14,15]. Les caracteristiques des eaux usées
des tanneries varient considérablement d'une tannerie a l'autre en fonction de la taille de
I'industrie, des produits chimiques utilisés pour chaque processus; la quantité d'eau utilisée et
le type de produit fini manufacturé [19]. D’une fagon générale, les eaux résiduaires de tannerie
peuvent étre caractérisées par un taux de matiéres solides élevé, par une couleur sombre, par
des odeurs désagréables et par des matiéres concentrées solubles et insolubles, organiques et
inorganiques. Des études qualitatives ont montré que les eaux résiduaires de tannerie sont
chargées principalement en : chaux, protéines, sulfures, sels de chrome, carbonate de sodium,
huiles, détergents, et poils.

En raison de la forte pollution des effluents de tanneries qui se déversent dans les terres, les
rivieres et les eaux souterraines, la vie dans les zones environnantes qui entoure ces industries
est tres discutable. Les expositions directes et indirectes causent des maladies graves, méme des
expositions relativement mineures se produisant fréquemment peuvent éventuellement
atteindre des niveaux toxiques [17].

1.3 Caractéristiques des eaux usées de tannerie

Les effluents de tannerie regroupent les rejets de 1’atelier de riviére (basique) et les rejets de
I’atelier de tannage (acide). Vu la différence de consommation de produits chimique dans
chaque étape, la caractéristique des effluents sortant de chaque opération est différente aussi.

Le tableau 2 indique les principaux parametres des eaux résiduaires de tannerie de chaque
opération exprimé en mg/L.

Tableau 2 : Caractéristiques des effluents de chaque opération dans I’industrie de tannerie

[17]
Opérations | Trempage Chaulage Déchaulage Acétification | Tannage au Re-tannage Neutralisation | Teinture et
chrome au chrome Nourriture en
bain

Paramétres (graissage)

pH 7.5-8 10.0-12.5 7.0-9.0 2.0-3.0 25-4.0 3.5-4.0 4.0-6.5 3.5-45

DBO 1100-2500 5000-10000 1000-3000 400-700 350-800 1000-1500 800-1100 1000-2000

DOC 3000-6000 10000-25000 | 2500-25000 1000-3000 1000-2500 5500-6000 2000-4500 2500-7000

TS 35000- 24000-48000 | 5000-12000 35000-70000 30000-60000 20000-25000 | 10000-14000 40000-10000
55000

TDS 32000- 18000-30000 | 3000-8000 34000-67000 | 29000-57.500 18000-22000 | 9000-12500 36000-8000
48000

TSS 3000-7000 6000-18000 2000-4000 1000-3000 1000-2500 2000-3000 1000-15000 400-900

Cl 15000- 4000-8000 1000-2000 20000-30000 15000-25000 2000-2500 15000-25000 300-1000
30000

S? - 200-500 30-60

S04 - 600-1200 2000-4000 12000-18000 12500-19000 6000-10000 1000-2000 1200-2500

Cr - - - - 1500-4000 1000-2000 15-30 50-300

Tous les paramétres sont en mg/L sauf le pH

Il est évidant que le débit et la composition des différents flux de déchets de chaque étape de
traitement soient variables, Ils sont caractérisés par des concentrations élevées de matiére
organique (protéines et graisses), de solides en suspension et de solides dissous (organiques et
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inorganiques), constitués respectivement de matiere protéique soluble / colloidale et de sels en
exces provenant d'additifs chimiques de traitement) [10,20].

D'aprés ce qui précede, il est clair que les eaux usées de tannerie sont extrémement polluantes
et nécessitent un traitement approprié avant leur rejet. L'augmentation de la demande en eau et
la recherche de sources propres ont nécessité la révision et la modernisation constantes des
systemes d'élimination des effluents de tanneries, afin de préserver la qualité des milieux
récepteurs. Cela a entrainé le développement d'un certain nombre de méthodes de traitement
differentes pour réduire I'impact de ces eaux usees sur I'environnement.

1.4 Procédés conventionnels de traitement des eaux usées

Le traitement des eaux usées est un processus en plusieurs étapes visant a purifier les eaux usées
avant de les déverser dans le milieu naturel ou qu'elles soient réutilisées. L'objectif est de réduire
ou d'éliminer la matiére organique, les solides, les éléments nutritifs, le Cr et les polluants.

Par conséquent, le rejet est réglementé par des valeurs limites normées promulguées par les
autorités publiques. Le tableau 3 montre les valeurs limites pour les effluents de tannerie traités
en France, en Italie et en Inde[21].

Tableau 3 : Limites de rejet des effluents de tanneries traitées en France, en lItalie et en

Inde[21,22].

Paramétres | Unité France Italie Inde
Surface | égout Surface égout Surface | égout

pH - 6.5-8.5 | 6.5-8.5 5.5-9.5 5.5-9.5 55-9.0 | 5.5-9.0
DCO mg/L | 125 2000 160 500 250 -
DBOs mg/L | 30 800 40 250 30 350
MES mg/L | 35 600 40-80 200 100 100
NH4* mg/L | - - 15 30 50 50
TKN mg/L | - - - - 100 -
NO;?2 mg/L | - - 20 - - -
N totale mg/L | 15-30 150 - - - -
S? mg/L | - - 1 2 2 -
Cr#t mg/L | 0.1 0.1 0.2 0.2 0.1 2.0
Cr mg/L | 15 1.5 - 4.0 - -
Cr totale mg/L | - - 2.0 4.0 2 2
Phénol mg/L | 0.3 - - - 1 5
Cl mg/L | - - 1200 1200 - -
S04 mg/L | - - 1000 1000 1000 1000
Aluminium | mg/L | - - 1.0 2.0 - -
Fer mg/L | - - 2.0 4.0 - -

Comme indiqué dans le tableau 3, différentes valeurs limites de rejet sont définies par les pays.
L'ltalie est généralement caractérisée par les limitations les plus fortes en matiere de rejet
d'effluents de tannerie traités dans les eaux de surface et les egouts par rapport a la France et a
I'Inde. Cependant, des valeurs limites spécifiques sont définies par les autorités régionales pour
certaines stations d'épuration situées pres de la mer ou si I'effluent est mélangé avec les eaux
usées municipales[22].

Les trois principales catégories d'eaux usées de tannerie, chacune ayant des caractéristiques tres
distinctives, sont :
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o Leseffluents émanant de la partie de travail de riviére- chaulage, déchaulage / bombage,
eau provenant des machines d'aplatissement et de fendage ; ils contiennent des sulfures,
leur pH est élevé, mais ils ne contiennent pas de chrome.

e Effluents émanant du Tannage (tannage et re-tannage, neutralisation) - teneur élevée en
Cr, avec un pH acide.

e Trempage et autres effluents généraux, principalement issus d'opérations de post-
tannage (graissage, teinture) - faible teneur en Cr[22].

Il est tres important de séparer ces flux et de les prétraiter separément en fonction de leurs
caractéristiques afin d'éviter les risques de securité (formation de sulfure d'hydrogéne mortel)
et de réduire le codt de traitement et d'élimination des boues (pour éviter la contamination des
boues par Cr). Le mélange des rejets de chaulage et de tannage provoque non seulement I'odeur
désagréable typique des tanneries mal gérées; le gaz mortel toxique résultant, le sulfure
d'hydrogene (H2S), est toujours de loin le tueur le plus fréquent dans les accidents de tannerie

[8].

A la station de traitement
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Figure 5. Schéma de la séparation interne des flux d'eau, y compris le recyclage du chrome et
I'oxydation des sulfures dans I'effluent de chaulage[22].

Plusieurs méthodes d’élimination du chrome et des sulfures ont été étudiées, comme
I’adsorption [23,24], Esmaeili et al [25] ont étudié I'élimination du chrome trivalent issu des
eaux usées de tannerie par précipitation, en essayant plusieurs agents précipitant, comme
NaOH, CaOH, et MgO. Les résultats ont montré que le pH optimal était de 8-9 et que le volume
le plus faible de boue générée aprés la sédimentation correspondait au traitement par MgO.
L’élimination des sulfures est réalisée par stripping, en premier lieu une acidification des
effluents, généralement, par I’acide sulfurique, en suite par aération a ’aide d’air comprimé
introduit au sein de I’eau usée de tannerie. Le courant d’air entraine ainsi les vapeurs de H2S
formées qui seront recueillies dans une solution d’hydroxyde de sodium [26]. L’étude de
Kothiyal et al [27] dont le but était la comparaison entre une aération normale et I'injection de
I'oxygene en présence et en absence du catalyseur MnSOa4. L'élimination du sulfure et de la
DCO par injection d'oxygéne pur s'est révélée deux fois plus efficace que I'aération normale.
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L'efficacité d'élimination de la DCO et du sulfure apres 7 heures d’injection d'oxygene a 0,5
L/minutes avec I’ajout du catalyseur MnSQj était respectivement de 82.68% et de 76.83%.

Le traitement conventionnel des eaux usées implique généralement des processus mécaniques,
physicochimiques et biologiques. Les phases principales de traitement sont : le traitement
primaire (traitement physico-chimique), le traitement biologique (secondaire), le traitement
avance (tertiaire), et le traitement et I’élimination des boues.

1.4.1 Traitement primaire

Les objectifs de cette étape de traitement des eaux usees de tannerie est d’éliminer les matériaux
de grande taille ainsi que I'élimination presque compléte du Cr et des sulfures afin d’éviter les
chocs dans le traitement biologique. De plus, la majeure partie des solides en suspension est
¢galement éliminée, dans cette étape, accompagnée d’une diminution significative de la charge
DBO/DCO ainsi la phase de traitement biologique sera moins chargée et moins couteuse.

Les étapes de base du traitement primaire sont : Tamisage (bar, autonettoyant), Egalisation -
homogénéisation - oxydation des sulfures, Traitement chimique (coagulation, floculation),
Sédimentation, Déshydratation des boues.[22]

1.4.1.1 Tamisage (bar, autonettoyant)

Le but est I’enlévement des matieres flottantes. Une chambre simple et non aérée de
prélevement de grains et de matieres flottantes est habituellement placée dans un canal de
gravité horizontal immédiatement aprés le tamisage.

Eaux usées de tannerie

Figure 6. Dégrilleur, et principe de fonctionnement

1.4.1.2 Egalisation - homogéneisation - oxydation des sulfures

Les principaux objectifs dans ces étapes sont 1’homogénéisation de I’effluent ; et I’élimination
des sulfures, principalement par oxydation catalytique.

Il est trés important de maintenir toutes les matiéres particulaires en suspension, c'est-a-dire
d'éviter la sédimentation des solides. Ceci est réalisé en utilisant des dispositifs de mélange et
d'aération tels que des systéemes a insufflation d’air (préféré), des éjecteurs Venturi et des
aérateurs fixes ou flottants. En pratique, le volume du réservoir d'égalisation correspond au
débit journalier total des effluents[22].

Environ 1 kg d'O2 est nécessaire pour oxyder 1 kg de S en thiosulfate, alors que I'efficacité de
transfert de I'oxygéne est d'environ 1.5 kg Oz / kWh. Dans la pratique, I'attention est concentrée
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sur I'énergie nécessaire pour maintenir les solides en suspension (environ 50 W / m3) [22]. Ce
qui est alors suffisant pour I'oxydation des sulfures avec une quantité de catalyseur MnSQO4.4
H>0, d’environs 20 g par metre cube de capacité du réservoir.

1.4.1.3 Traitement chimique (Coagulation-floculation)

Des produits chimiques sont ajoutés afin d'améliorer et d'accélérer la sédimentation des solides
en suspension, en particulier des matieres fines et colloidales. Dans les opérations de traitement
des eaux useées, les procédés de coagulation et de floculation sont utilisés pour séparer les
solides en suspension de I'eau. Les solides finement dispersés (colloides) en suspension dans
les eaux usées sont stabilisés par des charges électriques négatives sur leurs surfaces, les
amenant a se repousser les uns les autres. Comme cela empéche la collision de ces particules
chargées pour former des masses plus grandes, appelées flocs, elles ne se déposent pas[28].

La coagulation est la déstabilisation des colloides en neutralisant les forces qui les séparent. Les
coagulants cationiques fournissent des charges électriques positives pour réduire la charge
négative des colloides. En conséquence, les particules entrent en collision pour former des
particules plus grosses (flocs). Un mélange rapide est nécessaire pour disperser le coagulant
dans tout le liquide. 1l faut veiller a ne pas sur-doser les coagulants, car cela peut provoquer une
inversion compléte de la charge et ainsi re-stabiliser le complexe colloide.

La floculation est I'action des polymeéres pour former des ponts entre les flocs et lier les
particules en grands agglomérats. Dans ce procéde, il est essentiel que I'agent floculant soit
ajouté par mélange lent et doux pour permettre le contact entre les petits flocons et les
agglomérer en particules plus grosses. Les particules agglomérées nouvellement formées sont
assez fragiles et peuvent étre brisées par des forces de cisaillement pendant le mélange. 1l faut
également veiller a ne pas sur-doser le polymere, car cela entrainerait des probléemes de
décantation / clarification.

Une fois que les particules en suspension sont floculées en particules plus grosses, elles peuvent
généralement étre éliminées du liquide par sédimentation, filtration, ou flottation. La réaction
de floculation n‘augmente pas seulement la taille des particules de flocons afin de les décanter
plus rapidement, mais affecte également la nature physique des flocs, les rendant moins
gélatineux et donc plus faciles a déshydrater.

Les coagulants inorganiques sont des composes qui cassent les suspensions colloidales et aident
a la formation de flocs. Les coagulants les plus fréqguemment utilisés dans le traitement des
effluents de tannerie sont :

- alum: sulfate d'aluminium industriel Alz (SOa4) 3 « 18H20

- Sulfate de fer: FeSO4 industriel « 7H20O

- Chlorure de fer : FeCls industriel « 6H20

- chaux : hydroxyde de calcium industriel Ca (OH)>

Les agents de coagulation - les floculants - sont des polyélectrolytes organiques (anioniques)
solubles dans I'eau qui favorisent 1’agglomération des matiéres colloidales et des matiéres en
suspension tres fines, améliorant ainsi I'impact de la coagulation.
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Figure 7. Vue schématique du systéme de coagulation et de floculation[22]

La chaine de traitement des eaux usées de tannerie dans la plus part des pays implique le procédé
de coagulation / floculation car il est considéré comme le plus efficace des procédés et le plus
couramment utilisé pour éliminer les charge organiques, les matiéres solides, ainsi que le
chrome sous forme d'hydroxyde[29-35].

Plusieurs recherches sur I’efficacité et I’amélioration de ce procédé ont été entreprises, Ignacio
garrote et al [36] trouvaient que deux cycles de traitement ont réduit la DCO de I'effluent de
87%, produisant une eau usée incolore et inodore sans solides en suspension appréciables. Song
et al [37] ont étudié le traitement des eaux usées de tannerie par coagulation chimique, qui
contenaient une concentration moyenne de chrome d'environ 12 mg/L, en utilisant Alz (SO4)3
et FeCls comme coagulants. Le but de leur travail était d'optimiser a la fois le pH et le dosage
des coagulants pour éliminer les solides en suspension, les matiéres organiques et le chrome.
Ces substances ont été éliminées avec succes, avec des pourcentages d'élimination compris
entre 38-46%, 30-37% et 74-99%, respectivement. Les meilleurs résultats ont été obtenus avec
une dose de FeCls de 800 mg/L et un pH de 7,5. Pour améliorer I'efficacité de la coagulation
ainsi que pour minimiser les coagulants résiduels dans I'effluent.

Les derniéres années, 1’électrocoagulation est apparue comme une nouvelle technique de
traitement des eaux usées de tannerie. Récemment, de nombreuses recherches ont été menées
sur I’application de ce procédé pour le traitement des eaux usées de tannerie. Par exemple Sahul
et al [38] ont étudie le traitement par électrocoagulation de différentes eaux usées industrielles
(tannerie, textile, papier, huile etc.),les résultats étaient satisfaisants avec un temps d'électrolyse
de 60 min, un pH de 6.0 et une tension de 8V qui se sont averés étre les parametres de
fonctionnement optimaux pour le traitement des eaux usées en utilisant du fer galvanisé comme
matériau des électrodes. L'élimination maximale du chrome était de 81%, celle de la DCO de
72% et la turbidité a été éliminée a 100%.

Tajelsir Osman et al [39] voulaient traiter les eaux usées de tannerie pour éliminer ou réduire
la charge de polluants en utilisant une électrode de nanoparticules d'aluminium. Les résultats
étaient comme suit : le traitement a 80 mA, 3 h et pH 7, a réussi a éliminer 98.98, 90.6, 70.40,
99.9 et 883% de la turbidité, de la DCO, des TDS, du chrome et du sulfure respectivement.
Ces résultats confirment 1’efficacité du traitement par coagulation ou par électrocoagulation a
réduire significativement la pollution engendrée par I’industrie de production des cuirs et qui
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pourrait étre utilisée avec succes en tant qu'étape de prétraitement pour les eaux résiduaires de
tannerie hautement polluées.

I.4.1.4Décantation - sédimentation primaire
L'objectif principal a ce stade est I'élimination des solides en suspension ; cependant, divers

constituants tels que les cires, les huiles minérales, les matieres flottantes non grasses, et les
graisse qui n’ont pas été éliminés dans la chambre a déshuilage (habituellement positionnés
entre le tamisage et 1’égalisation), sont également séparés ici.

Les décanteurs primaires (clarificateurs) sont soit circulaires (plus communément utilisés) ou
rectangulaires avec élimination continue de la graisse (écume) en haut et élimination des boues
en bas. Dans certains cas, principalement en raison de la pénurie d'espace, les solides sont
éliminés par flottation, généralement par le systeme de flottation a air dissous (DAF).

Song et al [40] étudiaient 1’effet du temps de décantation des eaux usées d'une tannerie sur la
réduction des polluant dans le surnageant. Les résultats ont démontré des éliminations de 41.5,
83.2 et 76.1% de la DCO totale, du chrome et des solides en suspensions respectivement, apres
3 h de décantation. Le volume de boues était de 28% du volume de I'eau usée mélangée. Les
composants de grande taille, tels que le sable et I’argile, et les fortes concentrations de solides
décantables peuvent étre éliminés des eaux usées par simple sédimentation.

1.4.1.5 Déshydratation des boues

La boue prélevée au fond du décanteur se présente sous la forme d'une suspension avec une
teneur en solides secs de seulement 2 a 4%. Pour son évacuation, des pompes spéciales sont
utilisées. Pour la manipulation et I'élimination des boues, il est nécessaire de réduire
considérablement la teneur en eau. Ceci est habituellement obtenu par: I'épaississement des
boues (trés semblable aux clarificateurs circulaires); déshydratation mécanique dans des filtres-
presses, ou centrifugeuses; séchage naturel dans des lits de boues [22].

Figure 8. Récupération des boues (Photo prise de la tannerie DMD s.p.a. Solofra, Italie)

Les produits du traitement primaire sont: (i) les effluents primaires traités (débordement du
décanteur primaire) avec seulement des quantités résiduelles de chrome et de sulfure et une
teneur en DBO, DCO et SS significativement réduite; et (ii) boues déshydratées (avec environ
40% de solides secs; sa teneur en chrome dépend du type et de l'efficacité du systéme
d’¢limination utilisé pour le chrome) [6,22].

1.4.2 Traitement biologique (secondaire)

Le traitement physique, chimique ou la combinaison des deux est assez efficace pour le
traitement des effluents de tannerie mais ne répond pas aux exigences de qualité sur les rejets.
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Ils génerent une quantité importante de boues et consomment de grandes quantites de produits
chimiques. En présence du chrome et des sulfures le traitement n’est pas adéquat vu la forte
inhibition qui en découlent. Toutefois, si ces élements sont éliminés des rejets le traitement
biologique deviendra adéquat surtout dans les conditions anaérobies vu les charges importantes
générees par les tanneries.

1.4.2.1 Traitement biologique

L'objectif principal a ce stade est de réduire encore la quantité de substances organiques
(exprimées en DBO et DCO) et autres encore présentes dans I'effluent aprés le traitement
primaire et ainsi satisfaire aux normes et les limites de rejet dans les eaux de surface (rivieres,
lacs). L'efficacité de traitement biologique dépend largement de la biodégradabilité du substrat
polluant, c'est-a-dire de sa capacité inhérente a se décomposer par des processus biologiques.
Les solides en suspension et colloidaux restants sont éliminés par floculation et adsorption.
Alors que le traitement biologique peut étre aérobie, facultatif ou anaérobie (ou une
combinaison de ceux-ci), dans la pratique, presque uniquement des systemes aérobies sont
utilises; exceptionnellement, dans les pays ou le climat est chaud et ou beaucoup de terres sont
disponibles, des lagunes facultatives sont également utilisées[12,22].

Parmi les nombreuses variantes du processus aérobie, la méthode la plus largement utilisée est
le traitement par boues activees (mélange complet) avec aération prolongée. Le processus de
boues activées est un processus biologique aérobie, qui utilise le métabolisme des micro-
organismes pour éliminer les substances causant la demande en oxygéne. La réaction
biochimique qualitative ayant lieu dans le processus de stabilisation de la matiére organique
peut étre résumée de la maniere suivante :

Matiére inerte + matiére organique + oxygeéne + nutriments —» micro-organismes nouveaux +
CO2 + H20 + matiére inerte supplémentaire

Le traitement aérobie des eaux usées de tannerie, en particulier par des procédés de boues
activées, a été rapporté par de nombreux chercheurs[43-48]. La performance du processus de
boues activées est affectée par de nombreux facteurs. Divers paramétres d'importance relatif a
la croissance des microorganismes et a l'utilisation du substrat sur lesquels repose le
fonctionnement du réacteur comprennent le temps de résidence moyen des cellules, la
concentration des « mixed liquor volatile suspended solids » (MLVSS), le temps de rétention
hydraulique, I'alimentation des microorganismes, le rapport entre la matiére organique et la
biomasse (F/M) et I'oxygéne dissous dans le réacteur.

Toutes les études indiquent une élimination de DBOs de 90 a 97% pour I'effluent de tannerie
concluant que le processus de boues activées comme étant tres utile. Farabegoli et al [41]
étudiaient le traitement des eaux usées de tannerie contenant du chrome dans un réacteur
sequential batch (SBR). Dans ce cas (SBR) qui est une version modifiee du processus de boues
activées (ASP) a été trouvé beaucoup plus efficace pour la nitrification et la dénitrification. Les
résultats expérimentaux confirment que les SBR sont capables de produire une biomasse plus
résistante, qui s'acclimate rapidement aux conditions inhibitrices. Les résultats ont démontré
aussi que l'activite des bactéries dénitrifiantes hétérotrophes n'était pas inhibée a une
concentration de chrome de 180 mg/L, tandis que l'inhibition des bactéries nitrifiantes
autotrophes a commence a une concentration de chrome de 120 mg/ L. De plus, il a été observeé
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que les taux de nitrification et de dénitrification, a la méme concentration en chrome, étaient
plus élevés dans le réacteur SBR que dans le réacteur ASP discontinu ; et ils ont constaté qu’une
grande quantité de chrome a été trouvée dans les boues du réacteur, tandis que l'effluent était
dépourvu du métal inhibiteur.

Concernant I'effet de la concentration en sel sur le processus de traitement biologique qui est
un autre probléme crucial des eaux usées de tannerie, Lefebvre et al [47] ont rapporté que les
effluents salins élevés peuvent étre traités biologiquement dans un réacteur UASB (upflow
anaerobic sludge blanked) combiné avec un post de prétraitement aérobie. Des rendements
d'élimination optimaux de 95, 93, 96 et 92% sur la DCO, PO4%, TKN et TS, respectivement,
peuvent étre obtenus apres 5 jours de temps de rétention hydraulique, avec un taux de charge
organique de 0,6 kg de DCO /m? /Jours et une teneur en sel de 34 g/L de NaCl.

Mazumder et al [48] utilisaient un bioréacteur hybride pour traiter les eaux usées de tannerie.
Dans ce réacteur, I'échantillon a été traité avec une biomasse en suspension et une biomasse sur
support sur des billes de 5 mm de 20 g/L en mode discontinu. L'élimination maximale de la
DCO était de 70,9% avec un taux de chargement de 5,250 kg/jour/m®. Le taux d'élimination
global variait de 0,0824 a 0,1004 kg/ h pour ce systeme hybride.

Les eaux usees, produites aprées l'oxydation des composés sulfurés provenant de la premiére
partie du traitement des peaux brutes, contenaient des concentrations moyennes en DCO et en
ammonium de 550 et 90 mg/L, respectivement. Goltara et al. [49] utilisaient un réacteur
« Membrane Sequencing Batch Reactor (MSBR) », pour traiter les EUT. Le MSBR a
fonctionné pendant une période de 150 jours. Sans élimination des boues pendant toute la
période d'exploitation, la concentration de biomasse a l'intérieur du réacteur variait
considérablement, avec des valeurs maximales proches de 10 g/L. Des rendements
d'élimination proches de 100% en ammonium et 90% en DCO ont été atteints et I'efficacité
d'élimination de l'azote total a varié de 60 a 90%.

1.4.2.2 Les décanteurs secondaires

Leur conception est trés similaire a celle des décanteurs primaires, mais les conditions
opératoires sont différentes. En outre, la boue évacuée au fond du bassin est normalement plus
encombrante et plus difficile & déshydrater.

Afin de respecter les limites légales pour I'azote (ammoniacal et TKN), tres souvent, des étapes
de nitrification et de dénitrification doivent étre introduites dans le systeme biologique. La
nitrification nécessite une aération complete ainsi qu'un faible rapport F/M (<0,1) pour faciliter
la conversion de la matiere organique contenant de I'azote en nitrate et en nitrite. Pendant I'étape
de dénitrification, qui pour des raisons opérationnelles peut avoir lieu soit au tout début, soit a
la fin du traitement biologique, permet la conversion des nitrates dans des conditions anoxiques
en azote gazeux neutre (N2) et I’eau[22].

1.4.2.3 Traitement biologique anaérobie

Bien que le procedé aérobie soit rentable / fiable par nature et produise des produits finaux
stables, il présente souvent des problemes, en particulier dans le traitement des eaux usees
contenant un charge organique élevée. Dans cette circonstance, le traitement anaérobie était
anciennement suivi avant le traitement aérobie des eaux usées de tannerie. Récemment, les
technologues se sont intéressés de plus en plus au traitement anaérobie des eaux usées de
tannerie par rapport aux procedes de traitement aérobie en raison de la faible production de
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boues et de la récupération d'énergie. Le traitement anaérobie des eaux usées des tanneries est
traditionnellement effectué par des filtres anaérobies (AF) en mode ascendant et descendant.
Rajesh et al [50] ont étudié le traitement des eaux usées de tannerie en utilisant un réacteur
hybrid upflow anaerobic sludge blanket reactor (hybride UASB). Qui a I’avantage d’offrir un
film fixe et un traitement par un lit de boue a flux ascensionnel. Le réacteur a fonctionné pendant
370 jours a deux temps de rétention hydrauliques (HRT) différents, a savoir 60 et 70 h. La
concentration moyenne de DCO et de tanin dans les eaux usées de tannerie utilisees était de 14
000 mg /L et de 1987 mg/L, respectivement. Le réacteur a atteint sa charge maximale a un taux
de charge organique de 2,74 kg DCO/m3/j et de 3,14 kg de DCO/m®/j & un HRT de 70 et 60 h,
respectivement. lls ont également constaté que I'augmentation du taux de charge organique au-
dela de 2.74 kg de DCO/m?/ j et de 3,14 kg de DCO / m® / j provoquait une diminution
progressive de I'efficacité d'élimination de la DCO. La dégradation de la substance inhibitrice
telle que le tanin au cours de la digestion anaérobie a également été trouvée et se situait entre
65 et 91% a un HRT de 70 h. EI-Sheikh et al [51] étudiaient I'application du traitement anaérobie
en utilisant des réacteurs UASB a deux étages en série, chacun d'un volume de 94 litres. Cing
temps de rétention hydrauliques (HRT) ont été utilisés le long des expériences, qui ont duré un
an, en commencant par un HRT de 24 h puis 18, 12, 8 et enfin 5 h pour chaque réacteur UASB.
Un HRT de 12 h étaient I’optimum et 8 h seraient un minimum acceptable. Cependant, le risque
d'une efficacité moindre en hiver a basse température peut avoir une incidence sur la qualité
des effluents traités. Un HRT de 12 h a également permis d’atteindre des niveaux acceptables
des solides totaux en suspension (TSS) dans I'effluent selon les normes en vigueur. Bien que
I'efficacité de I'élimination dans la seconde phase de I'UASB soit faible, elle a aidé a atteindre
la limite de rejet. Dans le traitement anaérobie en deux étapes des eaux usées des tanneries,
30% des sulfates ont été reduits indépendamment de la concentration de sulfate dans la premiére
étape. Avec une forte concentration de sulfate dans I'influent, le pourcentage de désulfuration
aurait diminué dans la deuxiéme étape. Le prétraitement des eaux usées pour réduire les niveaux
de chrome et de sulfure donne de meilleurs résultats dans I'efficacité d'élimination de la DCO.
Dans le filtre anaérobie a contact ascendant, I'efficacité d'élimination de la DCO se situait entre
79 et 95% apres le prétraitement, contre 60 a 86% pour les eaux usées non traitées.

La combinaison des réacteurs anaérobie et aérobie est plus efficace dans le traitement des
effluents des tanneries. Les avantages du systeme combiné sont les suivants :

e Le processus anaérobie pourrait éliminer les matieres organiques et les solides en
suspension de I'effluent de la tannerie, réduire la charge organique de la degradation
aerobie ainsi que la production de boues aérobies, et enfin réduire le volume des
réacteurs ;

e L'effluent de tannerie pretraité par la technologie anaérobie est plus stable, ce qui
indique que le processus anaérobie pourrait réduire la fluctuation de la charge de
I'effluent, et donc diminuer les besoins en oxygene de la dégradation aérobie ;

e Le processus anaérobie pourrait modifier la propriété biochimique de I'effluent de la
tannerie, rendant le processus aérobie suivant plus efficace. L'étude a montré que les
effluents des tanneries du réacteur combiné anaérobie-aérobie sont plus stables et préts
a étre dégradés, ce qui indique que cette technologie présente un énorme potentiel
d'application[8].
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1.4.3 Traitement avancé (tertiaire)

Dans certains cas, malgré un traitement physico-chimique et biologique approfondi dans une
STEP bien congu, la qualité de I'effluent final ne respecte pas les limites de rejet. Le coupable
habituel serait la DCO récalcitrante, c'est-a-dire les composes que les micro-organismes
présents dans le floc sont incapables de décomposer. Dans de tels cas, il est nécessaire de
recourir a des traitements supplémentaires, généralement plus sophistiqués et plutét colteux
tels que la minéralisation des composés par des procédés d'oxydation avancés (POA). Qui sont
capables d'exploiter la forte réactivité des radicaux hydroxyles dans l'entrainement de
I'oxydation ils sont apparus comme une technologie prometteuse pour le traitement des
effluents de tannerie contenant des composés organiques réfractaires. Plusieurs technologies
comme les procédés Fenton, photo-Fenton, I'oxydation humide, I'ozonation, la photocatalyse,
etc. sont incluses dans les POA et leur principale différence est la source des radicaux. Parmi
les POA, la technique la plus largement utilisée est le procédé solaire de Fenton qui est une des
technologies les plus prometteuses pour le traitement des effluents de tannerie. Cependant,
I'optimisation du co(t total du traitement est un défi, car les POA sont beaucoup plus colteux
que les processus biologiques seuls. Par conséquent, une conception appropriée devrait non
seulement tenir compte de la capacité de ce couplage a réduire la concentration de polluants
organiques, mais également essayer d'obtenir les résultats souhaités dans un processus
rentable[52]. Les différentes techniques d'oxydation (UV, TiO2 / UV, O3, H.02 / UV et O3 /
UV) pour dégrader les eaux usées des tanneries ont été rapportés par Schrank et al [53].
L'efficacité d'élimination par TiO2 / Traitement UV a pH 7, de la DCO, du COT, de I'ammoniac
et du sulfate a été de 3, 8.5, 10 et 6% respectivement. Pour le traitement H>,O2 / UV, I'élimination
de la DCO était de 60%. L'efficacité des procédés Fenton et Photo-Fenton pour le traitement
des eaux usées de tannerie a été évaluée par Dantas et al [54], 90% de I'élimination de la DCO
ont été réalisés en 4 h. La réduction de la quantité d'azote ammoniacal pour les deux procédés
n'a pas montré de différence significative, du fait de lI'oxydation des composés organiques
azotés, formant éventuellement des ions N2 et des nitrates.

Di laconi et al [55] étudiaient a 1'échelle d’un pilote de biomasse granulaire aérobie (SBBGR -
Biofilter Bifilter Batch Reactor) couplé avec un post d'ozonation pour améliorer I’efficacité du
traitement des eaux usées de tanneries. Les résultats montraient que le procédé intégré a permis
d'obtenir des rendements d'élimination élevés pour la DCO, les TSS, le NTK, les surfactants et
la couleur avec des concentrations résiduelles inférieures aux limites de rejet autorisés. En
outre, le procédé se caractérisait par une production de boues tres faible (0,1 kg de boues
séches/m? d'eaux usées traitées) avec des répercussions intéressantes sur les codts de traitement
(environ 1 € par m® d'eau usée).

1.4.4 Traitement des boues

1.4.4.1 Déshydratation mécanique des boues

Le but principal du séchage des boues est non seulement de réduire le volume et le poids du
matériau a transporter, mais aussi d'atteindre la teneur en matiére séche requise pour
I'élimination dans les décharges. L'équipement utilisé a cette fin - filtres a plaque encastrée,
presses a courroie et centrifugeuses a décanteur - a déja été decrit plus haut (section 1.4.1.5).
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1.4.4. 2 Utilisation et élimination

les boues de tannerie ont une grande teneur en matiere inorganique, une grande teneur en
métaux lourds, en particulier en chrome[3,56] et une grande teneur en composés soufres.

Un certain nombre de solutions d'utilisation et / ou d'élimination sire des boues de tannerie ont

été proposees, pratiquées, testées et appliquées a I'échelle pilote et industrielle: mise en
décharge, epandage, compostage, digestion anaérobie[61-63], traitement thermique[60]. Des
études détaillées ont été menées par Sri Bala et al [61] pour évaluer I'effet de la charge organique
sur la co-digestion des déchets solides de tanneries, a savoir les boues primaires (BP) et les
boues secondaires (BS) au cours du traitement des eaux usées des tanneries en mode semi-
continu et la performance du processus de co-digestion a été évaluée pour diverses charges
organiques appliquées. A la charge des solides volatiles (VS) de 68 g, la production de biogaz
/ g de VS ajouts était de 470 mL. A cette charge de VS, la réduction maximale en pourcentage
des AGV a été observée, et par conséquent, la charge VS de 68 g s'est révélée étre optimale a
partir des diverses charges VS considérées dans leur étude.

Berardino et Martinho,[62] ont évalué la co-digestion des boues provenant des stations
d'épuration industrielles des tanneries mélangées a des boues de tanneries sans chrome dites
vertes. A 20 jours de temps de rétention hydraulique (HRT) et & température mésophile de 35
°C, I'étude a confirmé que la boue contenait des composés modérément inhibiteurs, nécessitant
une adaptation bactérienne et des mélanges appropriés du substrat pendant la période de
démarrage. L'ajout des déchets de tannerie «verts» avait exercé un effet favorable sur la
biodégradation et la production de gaz, surmontant tout phénomeéne d'inhibition.

Les travaux rapportés par Berardino et Martinho [62], avait montré que, a I'échelle pilote, les
déchets de peaux brutes sont des substrats complexes, difficiles a gérer et dur, également en
raison de leur résistance a la maceération et au pompage. De plus, tel que rapporté par
Thangamani et al [63], I'efficacité de la co-digestion anaérobie des déchets des peaux chaulées
et des boues primaires dépend de la biodégradabilité des types de graisses et de protéines
présents dans le substrat.

Selon Zupanci¢ et Jemec [64], le potentiel de production spécifique de méthane a 55 ° C est
estimé 2 0.617 m® kg VSS pour les boues résiduaires de tannerie, 0.377 m® kg pour les déchets
de tannerie et 0.649 m?/ kg pour I'élimination des déchets de tannerie.

Dans la figure 9 le schéma de processus de traitement des eaux usées de tannerie est montré.
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1.5 Conclusion

La fabrication du cuir est une activité économique importante dans le monde entier, mais qui
génére de grandes quantités de déchets liquides et solides. Avec des concentrations élevées de
produits chimiques toxiques. Sans traitement, ces rejets auraient un impact trés dangereux sur
I’environnement.

Le traitement des effluents de tannerie est un défi technologique, qui met en ceuvre de
nombreuses méthodes proposées et adoptées pour le traitement des eaux usées de tanneries,
allant des méthodes simples aux méthodes complexes avancées, pour éliminer les grandes
charges des polluants organiques et inorganiques.

Dans ce chapitre I’industrie de tannerie a été décrite avec beaucoup de détail, en considérant
toutes les opérations de traitement des peaux brutes jusqu’a I’arrivé au produit final, le cuir,
afin de mieux comprendre 1’origine de la composition des rejets générés apres chaque opération.
Ensuite la chaine de traitement des effluents de tanneries étaient présentés, afin de définir
I’objectif et les performances de chaque procédé.

Les méthodes de traitement physico-chimiques, biologiques et en combinaison des rejets de
tannerie ont été revues en considéerant les rendements par rapport aux parametres de pollution
d’intérét tels que la DCO, les SS, le chrome, les sulfates, 1’azote etc. les paramétres de
fonctionnement, les boues générées, la consommation énergétique, etc. Avec par endroits des
comparaisons entre les familles de procédés. Cette multitude de procédés et de travaux de
recherche est a la hauteur du probléme de pollution que génére I’industrie de fabrication du cuir
de par le monde. En effet, les installations de dépollution coutent relativement chéres pour des
économies de pays en voie de développement surtout avec les exigences concernant les retours
sur investissements du capital et I’insouciance pour la préservation de I’environnement.
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Chapitre 11 : La Digestion Anaérobie

1.1 Introduction

L'activité humaine génére une variéte croissante de déchets diversifiés : déchets
industriels, déchets ménagers, eaux usees urbaines ...etc. Aujourd'hui, le recyclage et le
traitement des déchets, dans le but de protéger I'environnement est devenu un des thémes
prioritaires a la fois pour I’écologie, la politique et l'industrie.

Des progrés importants ont été réalisés depuis le siecle dernier pour la gestion, la
récupération et I'élimination de ces déchets. De plus, ces déchets, fortement chargés en matiere
organique, ont un potentiel énergétique avéré qu'il semble essentiel d'exploiter.

Une solution technique peut permettre de répondre a cette problématique énergétique et
environnementale. Il s’agit de la « digestion anaérobie » ou « méthanisation ».

La méthanisation avec valorisation du biogaz a toute sa place parmi I'ensemble des diverses

solutions de production d'énergies renouvelables en permettant d'atteindre deux objectifs
complémentaires : produire de 1’énergie tout en réduisant la charge polluante des déchets et des
effluents organiques ainsi que 1’utilisation du digestat stabilis¢é comme fertilisant dans
I’engraissement des sols[1].

Cependant, la digestion anaérobie des déchets reste un processus complexe, difficile a maitriser
industriellement et peu prévisible[2]. Les performances de dégradation dépendent des
conditions opératoires du digesteur, mais aussi des caractéristiques de ces déchets. La
composition de la matiere organique de ces derniers, et la nature de ses composés est un facteur
important influant la biodégradabilité ainsi que sa cinétique. Par conséquent rendre la matiere
organique accessible et biodégradable améliorerait la DA.

Ce chapitre était concu dans le but de revoir la bibliographie concernant la description du
procédé de la digestion anaérobie (DA), ces diverses étapes, les conditions nécessaires pour son
bon fonctionnement, ces avantages et inconvénients. Ensuite, les prétraitements utilisés en
combinaison avec la DA pour 1’amélioration de son rendement sont décrits avec les résultats
obtenus. Et en fin des modéles cinétiques utilisés dans 1’étude pour décrire la production de
biogaz sont également revus.
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11.2 Historique

La digestion anaérobie pour le traitement des eaux usees et des boues a plus de 100 ans. Alors
que certains considerent le traitement anaérobie comme un processus archaique, c'est sans doute
le systéme de traitement des eaux usées le plus prometteur pour répondre aux critéres souhaités
pour la technologie future dans le cadre du développement durable sur le plan
environnemental[2].

Au 17éme siecle Van Helmont a enregistré le dégagement d'un gaz inflammable de la matiére
organique en décomposition, pour cette raison, ce gaz fut communément appelé "gaz des
marais". Volta est généralement reconnu comme le scientifique qui a mis la digestion du
méthane sur une base scientifique. Il a conclu des 1776 que la quantité de gaz produite est
fonction de la quantité de végétation en décomposition dans les sédiments d'ou émerge le gaz.
En 1804-1810 Dalton, Henry et Davy ont établi la composition chimique du méthane, confirmé
que le gaz de charbon était tres semblable au gaz de marais de Volta et a montré que le méthane
était produit a partir du fumier de bovins en décomposition. En 1884, Gayon, un étudiant de
Pasteur, fermente le fumier a 35 °C, obtenant 100 litres de méthane par m3de fumier. 1l a été
conclu que la fermentation pourrait étre une source de gaz pour le chauffage et I'éclairage. Ce
n'est que vers la fin du 19eme siécle que la méthanogene fat reliée a I'activité microbienne. En
1868, Bechamp nomma « I'organisme» responsable de la production de méthane a partir de
I'éthanol. Cet organisme était apparemment une population mixte, puisque Bechamp a pu
montrer que, selon le substrat, différents produits de fermentation étaient formés. En 1876,
Herter a rapporté que l'acétate dans les boues d'épuration était converti steechiométriequement
en quantités égales de méthane et de dioxyde de carbone.

Dés 1896, en Angleterre, a Exeter, le gaz des égouts était utilisé pour 1’éclairage public des
rues. Du cOté des applications, a la fin des années 1920, Buswell a entamé I’étude de la
digestion anaérobie en expliquant le devenir de I'azote lors du processus de DA ainsi que sa
steechiométrie, la production d'énergie a partir des déchets agricoles et I'utilisation des déchets
industriels. En 1947 Schnellen a isolé deux bactéries méthaniques: Methanosarcina barker et
Methanobacterium formicicum qui sont encore étudiées[4].

Aujourd'hui, de nombreuses industries utilisent le traitement biologique anaérobie comme une
méthode économique d'élimination des déchets et/ou une meéthode de récupération
financiérement intéressante pour un sous-produit utile et précieux. Alors qu'auparavant la
digestion anaérobie était principalement utilisée pour le traitement et I'élimination des boues,
elle est de plus en plus utilisée comme méthode de prétraitement pour une variété d'eaux usées
industrielles[5].

11.3 Principe général de la digestion anaérobie

La digestion anaérobie ou methanisation est un procedé biologique qui exploite la capacité de
certains microorganismes a dégrader la matiére organique en 1’absence d’oxygeéne pour
produire un biogaz composé de dioxyde de carbone et de méthane, ce dernier est utilisable
comme source d’énergie[6]. Il est souligné que la digestion anaérobie est mise en ccuvre pour
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le traitement de divers rejets organiques, tels que les eaux usées, les boues de station
d’épuration, les déjections animales, les déchets d’industries agro-alimentaires, et les ordures
ménageres, etc.[7]. En effet, la matiére séche était réduite d’environ 50 % aprés un traitement
par DA [8]. De plus le méthane produit peut étre utilisé comme source d’énergie pour alimenter
des chaudieres en vue de la production de chaleur ou d’¢électricité. Le processus de DA génére
peu de biomasse en comparaison avec le processus aérobie, ce qui fait qu’il consomme moins
d’énergie lors du processus métabolique ce qui résulte en les possibilités de récupérer I’énergie
restante sous forme de biogaz (méthane ou d’hydrogene) [8]. En effet, seules environ 10 a 15
% de I’énergie emmagasinée dans le substrat organique est utilisee pour la croissance des
microorganismes anaérobies [7,8].

La digestion anaérobie est une réaction en chaine sous des conditions anaérobies strictes. Elle
est subdivisée en quatre étapes : I’hydrolyse, I’acidogenes, I’acétogénése et la méthanogenes
[11]. Le schéma de principe de la digestion anaérobie est représenté dans la figure 1.

Macromolécules complexes
(Polysacchandes, protéines, lipides)

Hydrolyse

Monoméres
(monosaccharides, acides aminés, acides gras longue chaine)

Acidogénése

Acides gras volatiles, alcools, ...
(Propionate, butyrate, valérate, éthanol, ...)

Acétogénése

Acétate H,+C0,

Me’thanogéné& /Méﬂlanog‘enése
CH,+CO, hydrogénotrophile

acétotrophe

Figure 1. Schéma de la chaine trophique de la méthanisation et ses différentes étapes [6,12].
11.3.1 Les différentes étapes de la digestion anaérobie

Les premiéres études sur la digestion anaérobie ont conduit a distinguer trois étapes dans la
dégradation des molécules organiques de haut poids moléculaire en méthane. Ces étapes sont
I'nydrolyse des polymeéres insolubles, la fermentation des produits de dégradation et a la fin la
production de méthane en utilisant des produits finaux fermentables comme substrats. Cette
derniére observation selon laquelle les bactéries méthanogenes ne peuvent utiliser qu'une
gamme limitée de substrats a conduit a la découverte d'une quatriéme étape, intermédiaire entre
la fermentation et la méthanogénes, qui implique la formation d'acétate et d’hydrogene a partir
d'acides volatils supérieurs[5].
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11.3.1.1 L’hydrolyse

L’étape d’hydrolyse est un processus de désintégradation des composés particulaires, mettant
en ceuvre différents micro-organismes hydrolyses anaérobies, strictes ou facultatives [8]. Elle
consiste en la transformation de molécules complexes (protéines, polysaccharides, lipides,
cellulose,...) en composés plus simples (acides aminés, sucres simples, acides gras,
glycérol,...) mettant en ceuvre 1’hydrolyse enzymatique ainsi que la solubilisation. La
solubilisation de la matiere particulaire dépend de la composition et de la nature de la matiére
organique particulaire. Dans les digesteurs, des bactéries assurant 1’étape d’hydrolyse rentrent
en compétition avec les autres souches bactériennes pour les sources d’alimentation (matiére
organique et nutriments) [9].

11.3.1.2 L’acidogénes

Des acides gras volatils (AGV) (acétate, propionate, butyrate, isobutyrate, valérate et
isovalérate), mais aussi des alcools, du sulfure d’hydrogéne (H2S), du CO: et de I'hydrogéne
sont générés pendant 1’étape d’'acidogenése a partir de la métabolisation des monomeres par
des microorganismes fermentaires. De plus des produits de fermentation simplifiée sont
également produits lors de cette étape. Les bactéries anaérobies strictes ou facultatives avec
des temps de multiplication tres courts (de 30 minutes a quelques heures) participent a
I’acidogéne. 1l faut souligner que la vitesse de duplication de cette étape est tres élevée par
rapport aux étapes suivantes ou les micro-organismes ont un temps de duplication plus long.
En cas de surcharge organique et en raison de la rapidité du métabolisme acidogéne une
accumulation de produits intermédiaires en particulier I’hydrogene et 1’acétate peuvent en
résulter, dont certains de ces métabolites peuvent avoir une action inhibitrice sur les
microorganismes acétogenes et méthanogenes et peuvent aller jusqu’a I’arrét total de la
digestion anaérobie [7].

Des réactions typiques dans les étapes de formation d'acide sont montrées ci-dessous. Dans
I'équation 1, le glucose est converti en éthanol et I'équation 2 montre que le glucose est
transforme en propionate [13].

CeH1206 «» 2CH3CH20H + 2CO> (1)
CeH1206 + 2H2 <> 2CH3CH2COOH + 2 H20 2

11.3.1.3 Acétogénese

L’¢étape d’acétogénese assure la transformation des acides, issus de la phase précédente, en
acétate, en hydrogene et en dioxyde de carbone, par ’action des bactéries acétogenes. Les
bactéries productrices d’hydrogeéne (bactéries sulfato-réductrices, syntrophes et homo-
acetogenes) responsables de la transformation acétogéne ont des taux spécifiques de croissance
maximale rapide (umax de ’ordre de 1 h™)[8].

Cependant, cette biodégradation est sensible a la présence d’hydrogene et ne peut avoir lieu que
si les micro-organismes accepteurs d’hydrogéne sont présents. Les micro-organismes
accepteurs d’hydrogéne, dans le cas de la DA, sont les bactéries homo-acétogénes et les micro-

31



Chapitre 11 : La Digestion Anaérobie

organismes méthanogeénes. L’équilibre des interactions microbiennes (en particulier les
interactions concernant le transfert d’hydrogene entre espéces) est un facteur clé pour la stabilité
de I’écosystéme entier[8].

En général, pour les réactions produisant le Hy, il est nécessaire que I'hydrogéne ait une faible
pression partielle pour que la réaction se poursuive[13].

CH3CH2COO- + 3H20 <> CH3COO" + H" + HCO3™ + 3H> (3)

D'autres réactions importantes a 1’étape d’acétogenése impliquent la conversion du glucose
(4), de I'éthanol (5) et du bicarbonate (6) en acétate.

CsH1206 + 2H20 < 2CH3COOH + 2 CO» + 4H> 4
CH3CH20H + 2H,0 <> CH3COO + 2H, +H* (5)
2HCO3 + 4H>+ H* «+» CH3COO" + 4H,0 (6)

La transition du substrat de la matiére organique aux acides organiques dans les étapes de
formation d'acide fait chuter le pH du systéme. Ceci est bénéfique pour les bactéries acidogenes
et acétogenes qui préférent un environnement Iégerement acide, avec un pH de 4,5a5,5, et sont
moins sensibles aux changements dans le flux entrant, mais est problématique pour les bactéries
impliquées dans la prochaine étape de méthanogénes [13].

11.3.1.4 La méthanogéne
La méthanogéne consiste a transformer 1’acétate, I’hydrogéne et le dioxyde de carbone en
méthane. Pour cela, il existe deux grandes voies de synthése, faisant chacune appel a des archées
anaérobies strictes :

e les méthanogenes acétoclastes (fermentation anaérobie)

CH3COOH — CO2 + CH4 (7
e les méthanogénes hydrogénotrophes (respiration anaerobie)
CO2+4 Hy — 2 HoO + CHs (8)

Dans les digesteurs anaérobies, environ 60 a 70% du méthane sont produits par les
méthanogenes acétoclastes [8].

La composition du biogaz produit dépend du substrat utilisé et des conditions de
fonctionnement du digesteur. Le biogaz produit est composé de 55 a 70 % de méthane et de 25
a 40% de dioxyde de carbone. Il est aussi possible de trouver des traces d’hydrogene (1 a 5%)
et d’azote (2 a 7%). La théorie donne une valeur de la production de méthane maximale de 350
L par un kilogramme de demande chimique en oxygéene (DCO) éliminée (dans les conditions
normales (standards) de température et de pression)[14].
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La croissance des archées méthanogeénes est lente : temps de génération de 3 jours a 35°C
[4].Comme ce sont les micro-organismes les plus sensibles de 1’écosystéme, elles conditionnent
la vitesse globale du procédé. De plus, elles sont sensibles a la présence d’inhibiteurs tels que
les acides gras volatiles (AGV) ou I’ammoniaque[15].

11.3.2 Facteurs affectant la stabilité du procédé de méthanisation

Les facteurs affectant la production de biogaz sont principalement basés sur les conditions
opératoires ainsi que 1’alimentation du digesteur. Les conditions de fonctionnements tels que le
pH et la température influencent directement les microorganismes.

Les perturbations par I'alimentation incluent la composition et la concentration de déchet, et les
composés toxiques et les inhibiteurs. Parfois, les composés toxiques ne sont pas présents au
départ dans l'alimentation, mais ils sont produits a l'intérieur du réacteur a partir de la
dégradation du substrat (comme exemple les AGV et I’ammoniaque)[4].

11.3.2.1 La température

En fonction de la température, on peut distinguer : la digestion psychrophile (température
autour de 6 a 15°C), la digestion mésophile (température a environ 30-35°C) et la digestion
thermophile (température supérieure a 45°C). La digestion anaérobie thermophile est la plus
efficace en termes de réaction vu que généralement la réaction chimique est accélérée par la
chaleur. Cependant, en pratique, pour des raisons économiques un compromis est réalisé entre
la performance et les dépenses énergétiques dues au chauffage et ainsi les conditions
mésophiles sont souvent choisies, de plus elles donnent une plus grande stabilité du procédé[8].
Il faut souligner qu’au-dela de I’intervalle des températures optimales de (35°C a 60°C)
I’activité microbienne est réduite et devient nulle a partir de 80°C [16].

11.3.2.2 La charge organique

Le taux de charge organique (organic loading rate OLR) est la quantité de solides volatils (VS)
a introduire dans un digesteur chaque jour dans le processus continu. Au fur et a mesure que le
taux de charge organique augmente, le rendement en biogaz augmente dans une certaine
mesure, mais au-dessus de I'OLR optimal, la dégradation des VS et le rendement en biogaz
diminuent en raison de la surcharge[17]. Cette surcharge provoque I’accumulation des acides
gras volatiles (AGV), ces AGV sont l'intermédiaire principale dans la digestion anaérobie, et
ils s'accumulent sous ’action du déséquilibre du processus. Appels et al[18] ont mentionnés
qu’au cours de la digestion anaérobie, les AGV sont a la fois produits et consommés. En régime
permanent, le taux de production des AGV est équilibré par un taux de consommation égal.
Cependant, dans des conditions de contrainte ou de charge de choc, le taux de production
d'acides peut dépasser le taux de consommation. Ceci résulte en un taux de croissance lent des
bactéries méthanogénes. S'il y avait un afflux soudain de déchets, les bactéries hydrolytiques et
acidogénes le métaboliseraient, entrainant une augmentation rapide des concentrations
d'acétate, de butyrate et de propionate au digesteur. Les methanogénes répondants plus
lentement seraient incapables de métaboliser des concentrations élevées d’acides. En
conséquence, la concentration en AGV augmenterait, entrainant une diminution du pH du
digesteur. Ceci a son tour inhiberait davantage les méthanogenes. D’apreés Kwietniewska et al
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[17] indiquaient que dans les premiers jours de la fermentation, I'ajout d'un grand volume de
substrat peut provoquer un changement important dans I'environnement du digesteur et inhiber
temporairement I'activité bactérienne. La méme remarque était faite par Bong et al [1] sur la
mono-digestion des déchets alimentaires, ou la quantité eélevée de matiére organique présente
dans ces déchets conduit souvent a une instabilité du processus causée par une accumulation
rapide d'acide[1].

11.3.2.3 Nutriments

Le procédé biologique est basé sur I’utilisation des microorganismes pour réaliser les
différentes transformations de la matiére polluante. Par conséquent il faut leur garantir une
croissance optimale en s’assurant que les éléments les composant sont disponibles dans les eaux
usées. En effet, le carbone, I'0xygéne, I'azote, I'nydrogene et le phosphore représentent plus de
95% de la masse cellulaire et sont dénommeés les nutriments. D’autres éléments présents sous
forme de traces sont autant nécessaires pour la croissance et le maintien des microorganismes:
le potassium, le calcium, le cuivre, le molybdene, le cobalt, le vanadium, le magnésium, le fer,
le manganeése, le zinc, le nickel, le sodium, le bore, le sélénium, et I'iode [7]. Leur concentration
et présence dépendent de I’origine des eaux usees a traiter. Il est tres important de souligner
qu’une carence en nutriments influence fait négativement la croissance bactérienne ainsi que la
performance du procédé d'épuration, en plus de I'écologie microbienne en changeant la
répartition et la diversité des espéces de microorganismes[7]. Mais aussi la plupart des
nutriments peuvent étre inhibiteurs s’ils sont présents a des concentrations élevées.

Un exemple des nutriments est le sodium, qui a faible concentration est essentiel pour les
méthanogenes dans le procédé de la digestion anaérobie. Chen et al [19] ont mentionné que des
concentrations de sodium de I'ordre de 100 a 200 mg / L peuvent étre bénéfiques a la croissance
des anaérobies mésophiles. L’inhibition de la digestion anaérobie par le Na* est atteinte par des
concentrations plus élevées. D’apres 1’étude de Naveed et al [20] sur I'effet des différentes
concentrations de sel de sodium (NaCl) sur la digestion anaérobie des déchets de cuisine. Le
volume en méthane le plus élevé produit est de 594 mL /gV Sajoutc a €té trouvé sans addition de
NaCl alors que le plus bas a été obtenu avec I'ajout de 16 g / L de NaCl. Les baisses du
rendement en méthane étaient négligeables lorsque la concentration en sel de sodium était
inférieure a 8 g / L, ce qui correspondait a une efficacité inhibitrice inférieure a 10%. En
revanche, une diminution marquée de la production en méthane a été observée avec I'addition
de> 8 g/ L de NaCl entrainant une inhibition de 17 a 80%.

11.3.2.4 pH, et le pouvoir tampon

Le pH est un des paramétres clés pour la méthanisation par conséquent un contréle continu de
sa variation est fondamental pour le bon fonctionnement des digesteurs anaérobies.

La nature du processus de digestion anaérobie fait que le pH est la conséquence d’un certain
nombre de parameétres et de processus biologiques. Le niveau de pH affecte considéerablement
I'activité enzymatique des micro-organismes, vu que chaque enzyme est en activité seulement
dans une gamme spécifique de pH, et son activité maximale est observée a son pH optimal. En
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effet, la consommation et la production d’acides par les populations bactériennes et le pouvoir
tampon du milieu détermine le niveau de pH [16].

Le pouvoir tampon est déterminé par la nature et les teneurs en acides et en bases du milieu.
Bon nombre sont d’ailleurs formés lors de la dégradation biologique : AGV, NH"s, H2S sont
les principaux « régulateurs » de pH en termes de pouvoir tampon dans les digesteurs
anaérobies. L’ajout de bicarbonate de sodium augmente le pouvoir tampon et permet le controle
de ce parametre.

11.3.2.5 L’inhibition

La littérature sur la digestion anaérobie montre une variation considérable des niveaux
d'inhibition / toxicité pour la plupart des substances. Outre les facteurs physico-chimiques,
comme le pH et la température, plusieurs substances peuvent avoir un effet nocif sur la digestion
anaérobie. Compte tenu des quantités énormes de produits chimiques actuellement utilisés et
de leur toxicité a des niveaux extrémement faibles, il est impossible d'énumérer toutes les
substances susceptibles de provoguer une toxicité dans le traitement anaérobie. Dans cette revue
les inhibitions de la salinité, I’ammoniac, les sulfures et les métaux lourds spécialement le
chrome sera présenté.

a) La salinité

Les eaux usees salines sont rejetées quotidiennement par de nombreuses industries, par exemple
le traitement des fruits de mer, textiles, la production laitiére, et tanneries[21]. La présence d'une
forte salinité dans ces eaux usées a été observée comme inhibiteur du traitement anaérobie
conventionnel. Des exemples de résultats sur 1’inhibition de la salinité sont regroupés dans le
tableau 1.

b) L’ ammoniac

L’ammoniac (NH3z) est produit par la dégradation biologique de la matiere azotée,
principalement les protéines ou l'urée[19]. Il existe plusieurs mécanismes responsables de
I'inhibition de I'ammoniac comme modification du pH intracellulaire, augmentation des besoins
en énergie de maintenance et inhibition d'une réaction enzymatique spécifique[17]. La présence
d’ammoniac (NHz libre) est toxique pour les méthanogénes, a partir d’un certain seuil [22]. Des
exemples de résultats sur 1’inhibition de I’ammoniac sont regroupés dans le tableau 1.

c) Le sulfate et les sulfures

Le sulfate est un constituant commun de nombreuses eaux usées industrielles. 1l résulte en la
formation de sulfure d'hydrogéne dans les réacteurs anaérobies par la réduction des composés
soufrés oxydés et la dissimilation des acides aminés contenant des sulfures tels que la cystéine.
Dans les réacteurs anaérobies, la réduction du soufre est réalisée par des bactéries sulfato-
réductrices (SRB)[23].

Deux étapes d'inhibition existent a la suite de la réduction du sulfate. L'inhibition primaire est
due a la compétition pour les substrats organiques et inorganiques communs de SRB, qui
supprime la production de méthane. L'inhibition secondaire résulte de la toxicité du sulfure pour
divers groupes de bactéries[19]. Le H2S est toxique car il diffuse dans le cytoplasme par les
membranes cellulaires et peut former des liaisons transversales disulfures entre les chaines
polypeptidiques et dénaturer les protéines[17]. La toxicité et la concentration de sulfure
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changeaient selon la source d'eaux usées utilisée comme substrat. Plusieurs études ont été
menées sur l'effet des sulfures sur le processus de digestion anaérobie (voir tableau 1).

d) Le chrome

Les métaux lourds peuvent étre présents avec des concentrations importantes dans les eaux
usées municipales, les eaux usées industrielles et les boues. Les métaux lourds identifiés comme
étant particulierement préoccupants comprennent le chrome, le fer, le cobalt, le cuivre, le zinc,
le cadmium et le nickel[15,16]. L'effet toxique des métaux lourds est attribué a la perturbation
de la fonction et de la structure enzymatiques par la liaison des métaux avec le thiol et d'autres
groupes sur les molécules protéiques ou en remplacant les métaux naturels dans les groupes
protéiques enzymatiques[24]. Kwietniewska et al[17] signalaient la toxicité des métaux lourds
résulte du fait que les métaux lourds ne sont pas biodégradables, ils peuvent donc s'accumuler
a des concentrations toxiques et affecter négativement la fonction enzymatique (voir tableau 1).
Dans le tableau 1 récapitule les résultats des travaux de recherche sur I’inhibition par les
paramétres mentionnés en haut.

Tableau 1 : Résumé des travaux des chercheurs sur les différents inhibiteurs de la DA

Substrat Inhibiteur | Résultats Réf
eau saline | Salinité Trois souches tolérantes au sel isolées a partir de | [21]
résiduaire  de sédiments marins et une souche provenant d'une usine
tannerie de traitement des eaux usées de tannerie étaient

utilisées. Le mélange de culture pourrait traiter
efficacement les EUT avec élimination de la DCO
d’environ 80% lorsque le NaCl variait de 2% a 8%.

Déchets d’un | Salinité Une concentration en sel supérieure a 80 mS cm™ a | [26]

site inhibé non seulement la production de biogaz, mais

d'enfouissemen aussi la dégradation des composés organiques.

t avec des

lixiviats

Déchets solides | NH3 Une concentration de 0,15 M de NHz a réduit la | [19]
production de CH4 a partir de I'acide acétique de 20%.

Boues NH3 Comme les concentrations d'ammoniac ont augmenté | [19]

granulaires de l'ordre de 4051 a 5734 mg de NHs-N / L, les

populations acidogénes dans les boues granulaires ont
été peu affectées alors que la population méthanogéne a
perdu 56,5% de son activité.

Boues TAN L'azote ammoniacal total (TAN=les concentrations | [22]
d’épuration I’ammoniacal libre + 1’ammonium) a environ 1700-
1800 mg / L dans des digesteurs, a une charge élevée, a
provoqué la défaillance du systéme.

les déchets de | TAN une inhibition partielle a été observée a 3000 mg/L | [22]
porcs d'ammoniac total.

Boues FA l'inhibition / toxicité d’un procédé de DA était due a | [27]
d’épuration I'ammoniac libre (FA) en solution plutét qu'aux ions

ammonium. la concentration de 150 mg / L de FA
inhibait completement la digestion anaérobie.
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cumulatif) sur une période d'exposition fixe (24h) était
de 27 mg/L.

Substrat S Une concentration de sulfure de 240 mg / L n’a pas | [28]
synthétique empéché les méthanogenes de degrader les déchets
d'origine alimentaire.
Eaux usées S-H>S 160 mg /L de S-H>S était suffisant pour provoquer une | [29]
réduction de 50% de l'activité des méthanogeénes alors
que 270 mg / L de S-H.S était necessaire pour
provoquer la méme réduction de I'activité des SBR.
Eaux usées S une concentration de 733 mg/L de sulfures dissous | [30]
inhibe la méthanogéne avec une chute du taux
d’élimination du COT de 95% a 78%.
Eaux usées de | S Une concentration initiale de sulfures inférieure & 180 | [31]
tannerie mg / L ne peut étre considérée comme toxique pour les
micro-organismes.
Eaux usées de | S Dans un réacteur a garnissage, une concentration de 100 | [32]
tannerie mg / L de sulfures peut déja étre considérée comme
fortement inhibitrice, entrainant une diminution de
I'élimination des composés organiques.
Eaux usées de | S Des concentrations supérieures a 132 mg / L de S? | [33]
tannerie étaient inhibitrices des performances de la DA.
Eaux usées de | S Dans un intervalle de 15-115 mg/L, la diminution de | [34]
pré-tannage de I'élimination de la DCO s'est révélée inversement
tannerie proportionnelle a I'augmentation des sulfures.
Déchets laitiers | Cr 11 I’inhibition de 1'acidogénes anaérobie par le chrome a | [25]
simulés une dose de Cr (lI) de 5 mg/L réduit la production
globale des AGV, d'alcool, les conversions de lactose,
des lipides, des protéines et la production totale de
biogaz, a I'exception de I'hydrogéne et du propionate, et
une concentration dépassant 5 mg / L de Cr (I11) a eu
une inhibition sévere sur l'acidogenes.
Boues activées | Cr Il et Cr | Le Cr (VI) stimule la croissance microbienne pour des | [35]
Vi concentrations allant jusqu'a environ 25 mg/ L, et une
concentration de 80 a 160 mg/L représente le niveau de
toxicité qui inhibe la biomasse (100%). La croissance
microbienne est stimulée pour des concentrations de Cr
I11 allant jusqu'a environ 15 mg/L avec une dose létale
comprise entre 160 et 320 mg/L.
Boues Cr La valeur de CI50 (la concentration du métal qui cause | [36]
granulaires une réduction de 50% de la production de méthane

Pour améliorer les performances de la digestion anaérobie des eaux usées riches en matiéres
toxiques pour les microorganismes, le prétraitement des substrats est un moyen pour renforcer
I’élimination des inhibiteurs d’un c6té et augmenter la production de biogaz et donc plus de
matieres organique & dégrader d’un autre coté.
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11.3.2.6 Caractéristiques de la matiére organique

D’une part, la nature des déchets influence leur dégradation étant donné les différences de
biodégradabilité (d’un point de vue cinétique et steechiométrique) des différents constituants de
la matiére organique. La biodégradation anaérobie des lipides, des protéines et des glucides
n’engendre pas la méme quantité de biogaz et plus précisément le méthane CH4. On estime que
I'efficacité de production de biogaz des graisses est supérieure a celle des glucides et des
protéines, de sorte que les déchets riches en lipides peuvent étre considérés comme une source
potentielle d'énergie renouvelable importante [37]. Par exemple, 1250 L (68% CHa, 31% CO.,
1% autre) de biogaz ont été produits a partir de 1 kg (matiére seche) de graisse, alors que 790
L et 704 L de biogaz ont été produits a partir de la méme quantité de glucides et de protéines,
respectivement[38].

I1.4 Les avantage et inconvénients de la digestion anaérobie

Le traitement anaérobie des eaux usées offre, dans des conditions bien contrdlées, un certain
nombre d'avantages significatifs par rapport aux autres méthodes de traitement. Ces avantages
sont mieux illustrés en comparant les processus de traitement anaérobie et aérobie.

Récupération d’énergie
» b Odeur et

(Méthane) Procédé ur
Aérobie bactéries
aérosols \

Procédé
Anaérobie

Procédé 95% Entrée de Ieffluent
Bioénergétique @effuent traité 3 fraits .
Entrée de Peflluent afraité Production de grandes
a traité . . quantités de boues
Faible quantité instabl
de boue stable Iastanies
Grande consommation
@’énergie pour

Faible consommation d'énergie S :
pour le mélange Iaération

Figure 2. Une comparaison des processus de traitement des eaux usées anaérobie et
aérobie[5]
Plus en détail, ces avantages sont :

e la digestion anaérobie produit de 0,04 a 0,14 kg de boues en exces/ kg de DCO contre
0,3a0,5 kg / kg de DCO pour les processus aérobies[5].

e Comme seule une petite partie des déchets est transformée en cellules, le probleme de
I'élimination des boues en excés est grandement réduit. Les colts d'élimination, tels que
le transport ou le déversement, ainsi que les codts d'assechement, sont considérablement
réduits[39].

e Les boues produites par le procédé anaérobie sont plus intéressantes que les boues
aerobies, car elles ne subissent pas de décomposition plus rapide et, par conséquent,
elles sont plus stables et moins odorantes. elles sont plus facile a déshydrater, étant non
colloidal, et peuvent étre utilisées en agriculture pour leur contenu inchangé d'azote[39].
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Comme le processus anaérobie génere moins de biomasse, il y a par conséquent moins
de besoins en nutriments que pour les systémes aérobies. Ceci devient particulierement
primordiale pour les rejets industriels dépourvu de nutriments ou des apports
conséquents d’azote et de phosphore rapportés [40].

Avec le traitement anaérobie, il est possible de produire du gaz CHa, qui représente une
source d'énergie disponible. Ce méthane peut étre utilisé pour la production d'énergie
électrique destinée a l'usine de traitement des eaux usees et / ou pour la production d'eau
chaude pour chauffer les digesteurs, réduisant ainsi les colts opérationnels [41].

Les conditions anaérobies assurent un taux d'élimination élevé des organismes
pathogenes[42].

Des taux de charge organique plus élevés sont possibles dans le traitement anaérobie
par rapport au traitement aérobie.

Les réactions anaérobies peuvent étre réalisées en profondeur, sans avoir besoin de
grandes surfaces. Le facteur limitant pour la plupart des processus de traitement aérobie
est la zone de contact entre le liquide et I'air afin de maintenir I'état aérobie du liquide.
Dans le traitement anaérobie, il n'y a pas une telle exigence, et I'ensemble du processus
est réalisé dans des bassins fermés. L'espace requis pour le traitement anaérobie le est
donc inférieur a celui du traitement aérobie, et le probléme des odeurs et des nuisances
sont completement éliminées[5].

Le processus de traitement anaérobie a certains inconvénients qui peuvent limiter l'utilisation
de ce procédé pour certains déchets industriels :

Le faible taux de croissance des bactéries productrices de méthane représente
I’inconvénient majeur du traitement par DA. En effet, le temps minimal de
dédoublement des bactéries méthanogeénes est de I'ordre de jours. En conséquence, les
périodes de démarrage sont plus longues ainsi que le temps auquel le processus peut
s'ajuster aux variations de la charge a I’entrée, de la température et d'autres conditions
environnementales [43].

L'efficacité élevée du procédé necessite des tempeératures élevées (35°C). Le gaz
méthane produit par la réaction peut étre utilisé pour fournir cette chaleur. Cependant,
les déchets dilués peuvent ne pas produire suffisamment de méthane et, par conséquent,
un chauffage supplémentaire peut étre nécessaire.

Le traitement anaérobie ne produit pas forcément un effluent traité de haute qualité qui
peut étre obtenu a partir du processus aérobies. L'effluent final a habituellement une
DCO résiduelle élevée qui doit étre davantage réduite par un traitement aérobie. Pour
cette raison, la digestion anaérobie est utilisée comme méthode de prétraitement pour
les eaux usées industrielles[44].

La digestion anaérobie est un procédé plutét sensible pour certains composeés qui
inhibent et réduisent les performances du procédé. Cependant, l'adaptation et
I'acclimatation peuvent aider a prévenir ce probléme.

Les avantages du traitement anaérobie sont assez importants, alors que les inconvénients sont
relativement peu nombreux. Plus récemment, de nouvelles techniques étaient appliquées sur le
procédé anaerobie pour surmonter de nombreux problémes associés avec le procédé. Comme
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les prétraitements et la combinaison des procédés afin d’éliminer les inhibitions de la DA et
d’un autre coté améliorer la qualité des produits finaux. Par conséquent, les avantages
I'emportent généralement sur les inconvénients, et la digestion anaérobie est donc devenue une
alternative au traitement industriel des eaux usées.

I1.5 Les prétraitements associes a la digestion anaerobie

Les procédés de prétraitement ont été développés pour désintégrer, solubiliser et convertir la
matiére organique difficile a biodégrader en composés de masses moléculaires inférieures
facilement biodégradables. Les techniques de désintégration peuvent réduire le temps de
stabilisation et augmenter I'efficacité de la dégradation par le processus biologique.

La figure 3 montre les formes de courbe de production en méthane résultant du prétraitement
d’un substrat en fonction du temps d’incubation.

3. Prétraitement augmente le rendement en
méthane

2. Prétraitement augmente la
vitesse de la DA

1. Substrat sans prétraitement

Production totale en méthane

Temps d’incubation

Figure 3. L’effet du prétraitement sur la courbe de production du méthane [45]

Les méthodes de prétraitement peuvent influencer la digestion anaérobie en augmentant le taux
de production de biogaz (passage de la courbe 1, sans prétraitement, vers la courbe 2) ou la
production en méthane sans changement de son taux (passage de la courbe 1, sans prétraitement,
vers la courbe 3). Les deux effets amélioreront le fonctionnement du procédé de la digestion
anaérobie. Le premier prétraitement améliore la qualité de la biodégradation du substrat traité
qui résulte en ’augmentation du taux de production de méthane. Par contre le deuxiéme
prétraitement, augmente la quantité de substrat biodégradable sans pour autant changer le taux
de production de méthane. [45].

Différentes stratégies ont été étudiées afin d'améliorer la digestion anaérobie des effluents.
Parmi ces technologies comprenant des procédés physiques, chimiques, mécaniques, et
combines, etc. Un bref résumé de certaines de ces recherches menées réecemment est présenté
ci-dessous.

11.5.1 Prétraitement mécanique

Le prétraitement mécanique désintegre et / ou broie les particules solides des substrats, libérant
ainsi les composés cellulaires et augmentant la surface spécifique. Une surface accrue permet
un meilleur contact entre le substrat et les bacteries anaerobies, améliorant ainsi le processus de
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la digestion anaerobie[46]. Pour l'application de prétraitement mécanique, de nombreuses
techniques ont été développées telles que 1’ultrason, le cisaillement liquide, la collision,
I’homogénéisateur a haute pression, la macération et la liquéfaction sont effectués afin de
réduire la taille des particules du substrat [47].

La désintégration ultrasonique est une méthode bien connue pour la séparation des cellules
microbiennes afin d'extraire le matériel intracellulaire[48]. La désintégration des boues peut
étre accomplie par I'exposition a des ondes sonores a haute fréquence générées par une sonde
vibrante, ce qui provoque la rupture de la membrane cellulaire, libérant la matiere intercellulaire
dans la solution[49].

Kameswari et al [50] étudiaient 1’effet du prétraitement aux ultrasons sur la co-digestion des

déchets solides de tannerie, les résultats ont montré que pendant les temps de contact optimaux
de 2 et 1 min, des augmentations de 85 et 97% de la DCO soluble ont été observées pour les
échantillons. Avec une amélioration de production du biogaz de 53%.
Priyadarshini et al [51] appliquaient le traitement par ultrason sur I’inoculum et sur les boues
primaire et secondaire issu du traitement des eaux usées de tannerie. Ils concluaient que les
durées de prétraitement optimales ont été évaluées a 5 min pour le substrat, et 3 min pour la
biomasse anaérobie. Les résultats cinétiques ont révélé que la constante de vitesse globale du
processus de digestion a augmenté de 1,5 fois en raison du prétraitement.

Les avantages du prétraitement mécanique comprennent I'absence de génération d'odeur, une
mise en ceuvre facile, une meilleure déshydratation du résidu anaérobie final et une
consommation d'énergie moderée. Les inconvenients comprennent I'absence d'effet significatif
sur I'élimination des pathogenes, la possibilité d’obstruction de I’appareil de prétraitement ainsi
que son usure [46].

11.5.2 Prétraitement thermique

Le traitement thermique est I'une des méthodes de prétraitement la plus étudiée et qui a été
appliquée avec succes sur différents effluents[51-56]. Le prétraitement thermique conduit
également a I'élimination des pathogenes, améliore les performances de la déshydratation et
réduit la viscosité du digestat, avec une amélioration ultérieure de la manipulation du
digestat[52]. L'effet principal du prétraitement thermique est la désintégration des membranes
cellulaires, ce qui entraine la solubilisation des composés organiques. La solubilisation de la
DCO et la temperature ont une correlation directe. Une solubilisation plus élevée peut
également étre obtenue avec des températures plus basses, mais des temps de traitement plus
longs[58].

Les effets du traitement thermique sur la digestion anaérobie de différents déchets sont
récapitulés dans le tableau 2.
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Substrat Conditions | Résultats Réf
Boues activées | 160 — 180 | Une désintégration de la fraction organique a permis | [53]
°C. une augmentation de 30 a 35 fois la concentration des
protéines, glucides, lipides et DCO, ainsi qu'une
augmentation de 50% de la production de biogaz

Boues activées | 110, 165 La température optimale était de 165 ° C, impliquant | [54]

et 220-C une solubilisation de la DCO et des VS de 18 et 15%
respectivement, et une augmentation de la
biodégradabilité de 47 a 61%.

Boues 70 et 90 La température optimale était a 90°C, résultant en un | [55]

d’épuration °C taux de désintégration d'environ 25%. Et une

pendant 3 | augmentation de la production spécifique en CHs de
h 31%.

Lignocellulose | 25-150°C | L’application de températures faibles entre 50-100°C a | [56]
amélioré la digestion anaérobie par I'augmentation de la
production de biogaz de 28% et une augmentation en
méthane de 25%

Boues 70°C Augmentation des VDS de pres de 10 fois apres 9h, | [58]

primaires et pendant suivie d'une génération progressive des AGV (de 0 a

secondaires 9,24,48 presque 5g/L aprés 72h). La production de biogaz a

et augmenteé jusqu'a 30%
72heures

déchets 50, 60, 70 | L’amélioration de la production de CHs avec une | [59]

alimentaires et 80°C augmentation de 44 a 46% était obtenue avec un
prétraitement & 50 ° C pendant 6 & 12 heures et un
prétraitement a 80 ° C pendant 1,5 heure. Les
prétraitements a hautes températures (> 55 ° C) et des
durées de fonctionnement plus longues (> 12 h) ont
entrainé une DCO soluble plus élevée, mais ont eu un
effet négatif sur l'activité méthanogéne.

Boues activées | 130, 150 Des augmentations de la DCO soluble de 25%, 44% et | [60]

et170° C | 60% étaient observées a 130, 150 et 170 ° C,
respectivement. La température optimale du traitement
thermique était de 170°C ce qui a induit de meilleures
dégradations de la DCO totale (71%) et des solides
totaux (59%) a la fin de la digestion anaérobie.

Boues activées | 135-190°C | Le prétraitement thermique a des températures > 170 ° | [61]
C pourrait conduire a la création de liaisons chimiques
et entrainer I'agglomération des particules.

Boues 130°C Augmentation de la solubilisation de la DCO de 57, 49, | [62]

d'épuration +pH=10, |et 32% pour 170,130°C avec pH10, et 150

150 et respectivement. Les performances de la DA étaient
170 °C améliorées de 80% par un traitement a 170°C.
3 heures

Les eaux usées | 80, 90 et Une augmentation de 34% de la production de CHjs | [63]

d’une usine 120°C spécifique traitée a la température la plus basse et une

d’huile d’olive
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diminution de 18% pour le traitement a la température
la plus élevée.

Boues activées | 160-180°C | Pour des températures < a 200°C, la solubilisation de la | [64]
différentes DCO augmente linéairement avec la température de
traitement. Pour des températures inférieures a 150 ° C,
la solubilisation des glucides était plus importante que
celle des protéines.

mélange de 100, 125, | Le taux de solubilisation des boues dépend du temps de | [65]
boues 150, 175 | traitement et de la température appliquée. La
primaires et et 200°C | température optimale variait entre 175 et 200 ° C. Le
des boues rapport de solubilisation (a 175 ° C) passe de 11,2% a
actives 15,1% et 25,1%, le temps de traitement a augmenté de

60 min & 120 et 240 min respectivement.

Boue épaissie | 70-90°C Apres 30 min de traitement a 90 ° C, la DCO soluble | [66]
était déja 18 fois plus élevée que celle de la boue non
traitée. la concentration de méthane dans le biogaz
produit n'a pas été significativement affectée par le
traitement et restée entre 63% et 67%. L'hydrolyse
thermique a basse température influencait efficacement
la production de biogaz pendant la digestion anaérobie.

Boues 70°C Le rapport de solubilisation de la boue apreés traitement | [67]
durant 9 thermique était de 26.65%. Le volume cumulé en
heures biogaz des boues non prétraitée était de 396 L / kg VS

aprés 45 jours d’incubation, et le volume cumulé en
biogaz apres prétraitement thermique était de 523 L/kg
VS.

11.5.3 Prétraitement chimique

Le traitement chimique est une autre méthode de prétraitement pour améliorer la digestion
anaérobie. Dans ce type de prétraitement plusieurs produits chimiques étaient utilisés pour la
solubilisation de la matiére organique contenue dans les effluents. On peut distinguer le
prétraitement acide, alcalin, et par oxydation.

11.5.3.1 Prétraitement acide

En prétraitement acide, le substrat est traité chimiquement avec addition d'acides dilués ou forts
tels que I'acide nitrique et I'acide acétique. Le prétraitement acide désintegre la paroi cellulaire.
La méme étude montre qu'a pH 3, le volume des boues pourrait étre diminué jusqu'a 75% par
déshydratation et que les solides solubles pourraient étre augmentés en raison de la
solubilisation des solides intracellulaires. En fin de compte pH 3 a été décidé d'étre le pH le
plus approprié pour un prétraitement acide[68].

Fang et al[47] mentionnaient que le prétraitement avec de l'acide fort entraine une élimination
plus importante de la lignine et de I'némicellulose par rapport au prétraitement a I'acide dilué.
Seuls quelques résultats satisfaisants pour le prétraitement chimique & température ambiante
ont été rapportés. Les températures élevées améliorent les effets du prétraitement mais créent
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des conditions de réaction agressives[68]. D'autres inconvénients associes au prétraitement
acide comprennent la perte de sucre fermentable due a la dégradation accrue des substrats
complexes, le colt élevé des acides et le colt supplémentaire pour neutraliser les acides avant
le procédé de DA[46].

11.5.3.2 Prétraitement alcalin

Lors du préetraitement alcalin, les premiéres réactions qui se produisent induisent le gonflement
des solides. En conséquence, la surface spécifique est augmentée et les substrats sont facilement
accessibles aux microbes anaérobies. Ensuite, la solubilisation de la DCO est augmentée par
diverses réactions simultanées telles que la saponification des acides uroniques et des esters
acetyliques, ainsi que la neutralisation de divers acides formeés par la dégradation des particules.
Lorsque les substrats sont prétraités avec des méthodes alcalines, un important aspect est que
la biomasse elle-méme consomme une partie de l'alcalinité, donc des réactifs alcalins plus
élevés peuvent étre nécessaires pour obtenir I'amélioration de la DA souhaitée[46].

11.5.3.3 Prétraitement par Oxydation

Le prétraitement par oxydations introduit plusieurs produits chimiques utilisés dans le but
d’augmenter la solubilisation des matiéres organiques, comme le peroxyde d'hydrogene (H205),
I’ozone,

H20> est I'un des oxydants les plus puissants utilisés dans le traitement de divers polluants tels
que le nitrite, I'hypochlorite de cyanure, les composés aromatiques phénoliques, le
formaldéhyde, le sulfite, le thiosulfate et les composés sulfurés et les composés organiques [69].
Il se décompose exo-thermiquement en eau et oxygéne gazeux, et qui dépend de la température,
du pH de la solution et de la présence d'impuretés. L'oxydation par H20; est I'un des processus
d'oxydation avancés (AOP) qui peut offrir une technologie prometteuse[69]. Contrairement aux
agents oxydants inorganiques classiques tels que le chlore et I'hypochlorite, le peroxyde
d'hydrogene ne produit aucun sous-produit nocif ou polluant. Parce que ses seuls sous-produits
sont l'eau et I'oxygéne.

Le principal mécanisme de la fonction AOP est la génération de radicaux libres hautement
réactifs. Les radicaux hydroxyles (HO") sont efficaces pour détruire les produits chimiques
organiques parce qu'ils sont des électrophiles réactifs (préférant les électrons) qui réagissent
rapidement et non sélectivement avec presque tous les composés organiques riches en électrons.
Une fois générés, les radicaux hydroxyles peuvent attaquer les produits chimiques organiques
par addition radicale (Eq.9), abstraction d'hydrogene (Eq.10) et transfert d'électrons (Eg.11).
Dans les réactions suivantes, R est utilisé pour decrire le composé organique réagissant[73,74].

R + HO" — ROH (9)
R+ HO" — R" + H20 (10)
R+ HO" — R™+ OH- (11)

11.5.3.4 Preétraitement par Ozonation
Une autre méthode de prétraitement chimique est I'ozonation, ou aucun résidu chimique ne
subsiste par rapport aux autres méthodes de prétraitement chimique. De plus, il élimine
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également les agents pathogenes. L'0zone est un oxydant puissant qui se décompose en radicaux
et réagit avec les substrats organiques de deux fagons : directement et indirectement. La réaction
directe dépend de la structure du reactif, tandis que la réaction indirecte est basée sur les
radicaux hydroxyles. En conséquence, les composés récalcitrants deviennent plus
biodégradables et accessibles aux bactéries anaérobies[46].

Les résultats de différentes recherches sur le traitement chimique avec différents produits
utilisés sont regroupés dans le tableau 3

Tableau3 : Prétraitements chimiques effectués par divers chercheurs avec leurs résultats

Substrat Condition Résultats Ref
Boue issue du | NaOH et KOH | Il n’y a pas une tres grande différence entre ces deux | [72]
traitement  du | 50-200 meg/L | produits alcalins. 60 meq /L était la concentration
papier alcaline optimale. La solubilisation maximale de la
d'emballages DCO était d'environ 32%.

Boues NaOH de 0.005 | La concentration optimale était de 0.1 mol / L. qui a | [73]

d’épuration a 0.5 mol/L | donné un rendement de dégradation organique de
agité  pendant | 38.3% et un volume de biogaz de 0.65 L/g VSS.

30 min
déchets pH 8, 9, 10, 11, | le prétraitement alcalin augmente la production [74]
alimentaires et 12 de H2 en phase acidogéne, avec un pH de 9. Ce qui
a augmenté la production d'H> dde 4 fois.

Boues activées | pH 8, 9, 10,11, | La réduction des TSS et des VSS suivant un | [75]
et 12 placées a | prétraitement a pH 9-12 augmentait de 10.7%
température al2.8%, respectivement, tandis que la production de
ambiante biogaz s'est améliorée de 7.2% a 15.4%.
pendant 24
heures.

Boues activees | H20: (30% | Les conditions optimales trouvées étaient : pH 3.0+ | [76]
v/V) 1.8 g H2O2/L et 2 h d'agitation, résultant a une

solubilisation de 19.2%; et une amélioration de la
production de biogaz d'environ 30.2%.

Boues de | 0.03-0.15 g de | Les concentrations de H>O> de 0.06 et 0.3 g H20. / | [77]

tannerie H20. / g de TS | g de TS étaient optimales pour augmenter la DCOs
dans le cas de | de 43.5 et de 29.6% pour les échantillons de boues
BP 0.06- 0.36 | primaires (BP) et secondaires (BS), respectivement.
H20./gde TS
dans le cas de
BS

Excés de boue | 0.5, 1.0, et 2.0g | la concentration de H>O; optimal se situait entre 1.0 | [78]

municipale H.0, / g de | et2.0gH202/gVSS.
V/SS

Exces de boue | 0.015 et 0.05 | La solubilisation des solides était de 19% et 37% | [79]

municipale g03/gTS pour des concentrations d’Osz de 0.015 et 0.05

gO03/gTS respectivement. Ce qui a entrainé une
production plus importante de  méthane.
L’élimination des TVS apres la DA ont augmenté
de 35 a 90%.
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Déchets 0.16, 0.4 et 1.2 | Des concentrations d'ozone de 0.4 et 1.2 gOs/g TS | [80]

organiques g03/gTS ont entrainé une diminution de la biodégradabilité

des déchets organiques.

Micro-algues et | pH=11 La co-digestion était améliorée par 1’augmentation | [81]

eaux usees | agitation des rendements en biogaz et en méthane (0.735 et

porcines pendant 0.326 m*/ kg VS éliminés) et une élimination élevée
3heures de la DCO et des VS (60.29% et 63.17%).

Déchets solides | 62meq 11.5% de la DCO était solubilisée. Le rendement en | [82]
Ca(OH)2/L méthane des dechets prétraités était de 0.15
agitation m3CHa/kg VS, soit 172.0% d’augmentation,
pendant 6 | I'élimination de la DCO soluble et du VS était de
heure 93.0% et de 94.0%, respectivement.

Boues activées | 23.77 mg de | Le rendement cumulé en méthane a augmenté de | [83]

séchées NaOH / g de | 9.92%.

TS

Boues activées | 1%TS+20meq/ | Les performances en termes d'‘élimination de la | [84]
L demande chimique en oxygéne (DCO) de 46, 51 et
NaOH 52%, respectivement. Les productions de biogaz ont
1%TS+40me/L | été respectivement augmentées de 33, 30 et 163%.
NaOH,
2%TS+20meq/

L NaOH.

Lapailledeblé |1.6%  (w/w) | la fraction de lignine était réduite de 36%. Et a | [85]
d’une solution | entrainé une augmentation de la production de
de NaOH biométhane de 15%, atteignant un volume cumulatif

de 315 (= 2) mL CH4/ g VS.

Cannedemais |32 mg dm |30 min de prétraitement ont augmenté la | [86]
3pendant 30-60 | biodégradabilité de prés de 3 fois et le traitement de
minutes 60 min l'a augmenté a environ 90%, avec une

production de méthane de 85 et 89 mL/g de MS
respectivement.

La paille deriz | 1%, 2%, 3%, et | Les concentrations optimales pour la production de | [87]
4% de H20; | biogaz étaient a 4% et 3% de H202 (w / w), qui ont
(wiw) donné 3275 et 319.7 mL/gVS, Dbiogaz

respectivement.

Boues Activées | 0.4, 0.8, 1.2 et | Une élimination de 33% de TS avec une | [69]
1.6 M de H20. | augmentation de la concentration de H20-. le ratio

DCOs / DCOr des boues brutes était de 1.6%, il a
augmenté a 54.7% par une concentration de H>O>
de 1.6 M.
Boues activées | 0.05, 0.1 et 0.2 | élimination totale de la matiére organique de 58, 68, | [88]
primaires g O3/gDCO et 62% pour des concentrations d’ozone de 0.05, 0.1

et 0.2 g Os3/gDCO respectivement. Des
augmentations de production en méthane étaient de
1.7, 1.8 et 2.2%. Un dosage plus élevé d'ozone a un
effet moins prononcé sur la DA.
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11.5.4 Combinaison des prétraitements

Vu I’impact positif des prétraitements sur la solubilisation de la matiere organique dans les
différents effluents, de nouvelles méthodes étaient appliquées pour augmenter davantage la
désintégration de la matiere organique, et ainsi produire plus de méthane.

Ces méthodes consistent en la combinaison de deux prétraitements tels que ceux mentionnés
plus haut, pour voir I’effet global sur la DA.

Shahriari et al[89] ont étudié la DA des déchets solides municipaux prétraités avec une
combinaison de micro-ondes a haute température et le peroxyde d’hydrogéne. La combinaison
de micro-ondes avec le prétraitement chimique ainsi que l'irradiation par micro-ondes a des
températures supérieures a 145 ° C ont conduit a une plus grande composante de matériau
réfractaire, entrainant une diminution de la production de biogaz.

Le prétraitement des boues activées était effectué par la combinaison d’une alcalinisation
pendant 24 heures, en ajoutant 0.05 g de NaOH / g TS, ensuite 9 heures de traitement thermique
a 70°C. Dans ces conditions, I'élimination des solides solubles était de 21% et 1’augmentation
de la DCO soluble était supérieure de 200 fois la concentration initiale. Pour le test BMP, la
production de biogaz était presque 6 fois supérieure a celle de 1’échantillon non prétraité et la
valeur moyenne de la production de méthane était de 64%. Ainsi, le prétraitement combiné
(alcalin + thermique a basse température) était efficace pour la solubilisation et la production
de biogaz[90].

Anteneh Mesfin Yeneneha et al [91] présentaient une étude comparative entre le pretraitement
par microondes (M) et le prétraitement combiné microondes et ultrasons (CMU) d’un mélange
de boues primaires et secondaires. Les résultats ont montré une élimination des TS de 37,7%
par (M) par rapport a 69,1% atteint par le CMU. L'élimination des solides volatils (VS)
prétraitées par CMU était supérieure de 21% a celle des boues prétraitées aux microondes
seules. Le pourcentage maximum de méthane produit était de 71% pour les boues prétraitées
par CMU alors qu'il n'était que de 56% pour les boues prétraitées par microondes.

11.6 Modeéles cinétiques de la digestion anaérobie

La cinétique des différentes étapes du processus de DA (hydrolyse, acidogénése, acétogénese
et méthanogénese) et la forme des courbes de production de méthane sont principalement
contr6lées par les caractéristiques de biodégradabilité du substrat, la production des inhibiteurs
intermédiaires et la performance des populations bactériennes méthanogeénes. Certaines courbes
de production cumulative de méthane typiques sont illustrées dans la Figure 3. L'évaluation de
ces courbes peut étre considérablement facilité en utilisant la modélisation mathématique de la
cinétique de la production de méthane, ce qui permet de mieux comprendre le comportement
du substrat pendant le processus de la digestion anaérobie.[92]
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Production cumulative de méthane

sl ’ == Forme L inversée
/7 T e s Forme S allongée
T — . = Courbe étagée

Temps

Figure 3. Exemples des courbes de production cumulatives de méthane typiques[92]

La modélisation de la croissance microbienne a été utilisée pour estimer divers parametres, tels
que le taux de croissance spécifique et la durée de latence, et dans le but d’étudier le taux de
croissance microbienne dans différentes conditions, évaluer les effets des antimicrobiens
étudiés, formuler des milieux microbiologiques appropriés, ou construire des modeéles de
prédiction pour la microbiologie alimentaire et la fermentation[93]. Les courbes de croissance
bactérienne démontrent typiquement une phase dans laquelle le taux de croissance spécifique
commence a une valeur de zéro (asymptote minimum) et accélere ensuite a un taux de
croissance maximum (um) dans un certain laps de temps désigné comme la phase de latence
(1), voir la Figure 4.

Temps

Figure4. Courbe de croissance bactérienne typique[93]

De plus, les courbes de croissance contiennent une phase finale dans laquelle le taux de
croissance diminue et atteint finalement zéro de sorte qu'un point de saturation ou lI'asymptote
maximale (A) est atteinte. La croissance indéfinie ne se produit pas autrement que dans les
premiers instants puisque dans la nature elle n'est pas viable logiquement ou physiquement. Par
conséquent, une courbe représentant un processus de croissance se présentera typiquement
comme une courbe sigmoidale comme le montre la figure 4, avec une phase de latence juste
apres t = 0 suivie d'une phase exponentielle puis d'une phase stationnaire[93]. Cela est peut étre
lie a la forme caracteristique des courbes de production cumulative de gaz observees a partir
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des analyses BMP ou trois phases similaires sont observées : (1) la phase de production lente
de gaz (phase de latence), (2) la phase de production rapide de gaz (phase exponentielle), (3) la
phase dans laquelle le taux de production de gaz ralentit et finit par atteindre zéro (phase
asymptotique ou stationnaire)[92].

Pendant la phase de latence, la dégradation initiale des substrats insolubles se produit a travers
les bactéries hydrolytiques. Lorsque le substrat est dégradé et devient disponible pour les
bactéries acidogénes, acétogenes et ensuite méthanogenes, la phase de production de biogaz
exponentielle est atteinte. Pendant cette phase, les parties les plus facilement biodégradables du
substrat sont d'abord dégradées, levant une partie de moins en moins digestible du substrat.
Finalement, la partie non biodégradable restante du substrat est laissée et la production de gaz
atteint zéro. La similitude entre les courbes de croissance bactérienne et la courbe cumulative
de production de biogaz dans les BMP suggére que la production de biogaz devrait suivre les
fonctions sigmoidales [93,94]. L'ajustement des fonctions sigmoidales aux courbes cumulatives
de production de méthane obtenues a partir des BMP permet de recueillir des informations
supplémentaires sur la performance des substrats dans des conditions anaérobies ; comme le
rendement maximum de méthane atteint (A), le taux maximum de production de méthane (um)
ainsi que la durée de la phase de latence (1).

11.6.1 Modeéles sigmoidaux

Le modeéle cinétique de premier ordre est le modele le plus simple, il est utilisé pour la
simulation de la production de méthane. L'hydrolyse est souvent considérée comme I'étape
limitante de la digestion anaérobie et, & partir de 1a, les chercheurs ont modélisé les données
BMP en batch en utilisant des modeles d'hydrolyse de premier ordre et obtenu des
interprétations utiles sur la cinétique d'hydrolyse[15]. Ce qui suit est une équation cinétique de
premier ordre :

Yo =Y x(1—€7) )
Ou
Y (t) : Volume cumulé du méthane au temps de digestiont (mL / g VS)
max . Potentiel méthanique le substrat (mL / g VS)
k: Constante de vitesse de production de méthane (constante de taux de désintegration du
premier ordre) (1 / jour).
L’équation (1) fournit une représentation exacte des résultats BMP lorsque (1) I'nydrolyse est
I'étape limitant dans le procédé, et (2) la production maximale de méthane a la fin des essais
par batch (Ymax) représente le rendement total en TVS hydrolysable introduit au début des
essais[15,95].
On trouve un certain nombre de modeles sigmoidaux dans la littérature, tels que les modeles de
Gompertz, Richards et le modéle logistique utilisés pour étudier la cinétique de la production
de méthane a partir des divers déchets dans le but de la conception et de I'évaluation des
digesteurs anaérobies[36,85,92,96,97].

49



Chapitre 11 : La Digestion Anaérobie

La plupart des équations décrivant les courbes de croissance sigmoidales contiennent des
paramétres mathématiques (a, b, ¢ ...) plutét que des parametres de signification biologique (A,
pm et A). Cela rend difficile I'estimation des valeurs de départ si elles n‘ont pas de signification
biologique. Zwietering et al [93] modifiaient certaines de ces équations de telle sorte qu'ils
contiennent des parametres pertinents sur le plan microbiologique, comme indiqué dans le
tableau 4.

Tableau 4 : Différents modeéles utilisés dans la littérature et leurs formes modifiées[93]

Modéle Equation Equation modifié
Gompertz | Y =a- — b— )
Modﬁlé a eXp[ exp( CX)] Y = A-Wp{—%p(%j-(ﬁ—thl} (2)
Logistique V= a vy A 3)
1+ep(b—cx) [Hexp(“';mj.(x_tpz}
Richard 1y —aftr-eplk(r- ] am oo P
Y=A-{1-[1+(r=1)-¢"-exp T-cl(r D.(r-t)
(4)

Les parametres biologiques déterminés a partir de ces équations modifiées sont obtenus comme
suit :

pum est donné par la pente de la ligne pendant la production exponentielle de gaz (tangente au
point d'inflexion) est qui représente le taux maximum de production de méthane. Plus le pm est
élevé, plus le taux de production de méthane est élevé.

A est I'ordonnée a l'origine de cette pente (figure 4) et représente la durée de la phase de latence
qui est le temps minimum pris pour produire du biogaz ou pris pour que les bactéries
s'acclimatent a I'environnement

A est I’interception de I'axe des ordonnées du point le plus haut de la courbe (figure 4).

e est le nombre d'Euler = 2.718281

r est le coefficient de forme de la courbe pour le modéle de Richard.

11.6.2 Modeéles cinétiques considéreés

La modélisation cinétique de la production de méthane a partir de I'évaluation en laboratoire
des substrats est de plus en plus courante dans la littérature. Cette section présente les modéles
utilisés dans cette étude.

11.6.2.1 Modéle de Gompertz

L'équation de Gompertz modifiée, généralement appliquée a la dégradation de substrats
organiques, est le modele le plus utilise pour la détermination de la cinétique de production de
méthane[95]. Ces substrats simples adoptent la courbe en forme de I’inverse représentée sur la
figure 3.
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Le modéle de Gompertz modifié, était initialement développé dans le domaine de la médecine
puis par extension il est utilisé pour décrire la production de biogaz cumulée produite par les
microorganismes anaérobies avec I’hypothése que le taux de production de méthane dans un
digesteur batch correspondant au taux de croissance spécifique des bactéries méthanogenes ce
qui a conduit a 1’équation (2)[15]. Cette équation est identifiée comme un bon modele
empirigque de régression non linéaire et couramment utilisée dans la simulation de la production
cumulée de méthane.

11.6.2.2 La fonction Logistique

Le modele ou la fonction logistique correspond a la forme globale de la cinétique de production
de biogaz : une augmentation exponentielle initiale et une stabilisation finale a un niveau de
production maximal. Ce modéle suppose que le taux de production de gaz est proportionnel a
la quantité de gaz déja produite, au taux de production maximal et a la capacité maximale de
production de biogaz [93,99]. Ce modeéle a été utilisé pour la fermentation anaérobie, ainsi que,
pour estimer la production de méthane de différents déchets.

11.6.2.3 Modéle de Richard

Pour un substrat plus complexe comme les déchets qui contiennent un niveau élevé de graisses
animales, les modéles de dégradation déja mentionnés ne sont généralement pas aussi
représentatifs de la production du méthane par ces déchets. La dégradation plus lente des
graisses ainsi que le potentiel d'inhibition aigué se traduisent par des courbes plus liées a la
forme S allongée ou a la courbe étagée (figure3). Le modéle de Gompertz ou la fonction
logistique a trois parameétres devenaient moins approprier pour de telles formes en raison de
son point d'inflexion fixe; en tant que tel, un quatrieme paramétre de forme doit étre introduit
comme cela était fait dans le modéle de Richards[91,100].

Le modele de Richards était populaire pour plusieurs raisons. Il a un parametre supplémentaire,
qui est un parametre de forme qui peut rendre I'équation de Richards équivalente aux équations
a trois parametres, tels que le monomoléculaire (r = 1), von Bertalanffy (r =2/3), Gompertz (r
— 1) et logistique (r = 2). La variation du parametre de forme permet au point d'inflexion de la
courbe d'étre a n'importe quelle valeur entre l'asymptote minimum et l'asymptote
supérieure[100].
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1.7 Conclusion

La digestion anaérobie est I'un des processus biologiques les plus efficaces pour traiter une
grande variété de déchets. En plus de réduire considérablement la fraction organique des
déchets, elle produit du biogaz pouvant étre utilisé comme source d’énergie renouvelable.
Cependant, différents facteurs tels que la composition du déchet a traiter, les facteurs
environnementaux (température, pH, taux de charge organique) et la dynamique microbienne
doivent étre optimisés pour tirer le meilleur parti de cette technologie.

Les avantages des prétraitements des substrats (modifiant les propriétés physiques et
chimiques) associés a la digestion anaérobie ont été revus et comprennent notamment : la
réduction des matieres solides particulaires, I’inactivation et la réduction des agents pathogénes,
la réduction de I'énergie consommeée dans le chauffage pendant la DA et la récupération de plus
d'énergie (méthane).

Les méthodes de prétraitement dans la digestion anaérobie sont de types physiques, chimiques
et biologiques. Les types physiques comprennent les prétraitements mécaniques (ultrasons,
broyeur a boulets mécanique, homogénéisation a haute pression), thermiques. Les types
chimiques englobent I'alcalin, I'oxydation, le prétraitement par ozone et hydrolyse acide), ou
combineés (thermochimiques ou thermo-oxydation) sont trés utilisés.

Lorsque le prétraitement par voie physique, chimique ou biologique ne donne pas de résultats
efficaces, le prétraitement combiné peut étre recommandé (physico-chimique, chimique-
biologique, etc.). Certains auteurs ont trouvé des prétraitements efficaces pour améliorer la
biodégradabilité des substrats mais avec des résultats qui ne sont pas entierement favorables a
l'augmentation de la production de biogaz et d'autres ont trouvé que les prétraitements étaient
efficaces pour augmenter les niveaux de méthane dans le biogaz.

En plus des effets positifs des prétraitements sur la nature du substrat, les composés toxiques et
inhibiteurs sont également influencés a travers leur élimination partielle jusqu’au niveau
acceptable ou leur présence deviendrait bénéfique pour la croissance des microorganismes.
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Chapitre 111
Meéthodes et matériels

Cette recherche expérimentale considere la détermination des conditions optimales
correspondant au rendement maximal en termes de production de biogaz de la digestion
anaérobie des eaux usées de tannerie. Ces derniéres étaient melangées aux boues secondaires,
dans un réacteur batch, issues d’une station d’épuration municipale et adaptées au préalable aux
conditions anaérobies.

Différentes parties de cette étude ont été réalisées successivement au laboratoire de 1’Ingénierie
des procédés de I'environnement (LIPE) de I'Université de Constantine 3, au Department of
Civil engineering, Istanbul Technical University, Turkey et au Dipartimento di Ingegneria
Civile, Edile e Ambientale Universita degli studi di Napoli Federico Il, ITALIA

I11.1. Origine et caractérisation du substrat

Les substrats utilises étaient des eaux usées de tannerie issues de deux différentes usines, la
premiere a Batna pour les expériences réalisées au LIPE, et au laboratoire de 1’université
d’Istanbul, Turquie, et la deuxieme & Solofra pour les expériences réalisées en Italie.

Les échantillons prélevés de 1’unité Megisserie Aurassienne «SPA-MEGA», située a Batna en
Algérie sont issus du collecteur principal rassemblant les eaux usées industrielles des deux
principales chaines de traitement de peaux.

La deuxiéme tannerie considérée est la « Tannery DMD » située & Solofra, en Italie. Elle produit
des cuirs, a partir des peaux d’ovins et de caprins de haute qualité, destinés a la fabrication des
chaussures, de la maroquinerie personnalisée et des vétements.

Les eaux usées genérées par cette tannerie se composent d’un mélange des deux rejets issus des
deux principales chaines de traitement des peaux. Le premier provient de 1’opération de pre-
tannage qui comporte plusieurs étapes dont (le trempage, 1’épilage, le chaulage, etc.), et le
second de I’opération de tannage dont le tannage au chrome suivi de la teinture.

L'eau usée utilisée dans les expériences est obtenue en mélangeant des volumes égaux des deux
rejets précédemment mentionnes, ce qui donne une proportion de 50:50 en volume (v / v). Le
mélange resultant a été stocké a 4 °C dans le réfrigérateur avant utilisation ultérieure. Les
caractéristiques des eaux usées brutes sont indiquées dans le tableau 1, en considérant les
intervalles de valeurs obtenues pour chaque paramétre durant cette recherche.

111.2. Origine de ’inoculum

Des boues activées secondaires provenant de la ligne de retour des boues des stations
d’épurations municipales, ont été utilisées pour preparer I'inoculum. En effet, les echantillons
de boues ont été soumis a des périodes de famine de 15 a 30 jours avant le démarrage des
expériences. La pré-incubation était accomplie dans des réacteurs batch étanches a l'air, afin de
garantir I’avénement des conditions anaérobies, a une temperature de 35 + 2 °C afin de s’assurer
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de I’adaptation des microorganismes aux conditions mésophiles. De plus, cette opération a été
nécessaire afin de dégrader complétement la matiére organique biodégradable résiduelle
présente dans les boues. [1]

Tableau 1 : Caractéristiques types des substrats et des inocula utilisés dans cette étude

Parameétres Unité Substrat Inoculum
pH - 3.23-7.90 7.24-7.50
TS mg/L 11550.01-21460.01 34390-19465

TVS mg/L 5126.66-5860.01 11065-18630
DCOt mg/L 17709.66-23718.67 26429.60-
27946.11
DCOs mg/L 20612.50-7401.50  6841.32-7725.958
SO4* mg/L 1078.01-1309.5 18.47-18.25
CI mg/L 4045.80-4299.10 25.05-25.10
s* mg/L 284.01-380.20 -
Total Cr mg/L 150.10-156.2 -
Lipides a/kg 123.63-129.86 -
Protéines mg/L 36410.38-36795.01 -

111.3. Méthodes d’analyses
Les différentes méthodes d’analyses utilisées dans cette étude expérimentale sont décrites ci-

dessous :

111.3.1 Mesure du pH
La mesure du pH était réalisée par I’intermédiaire d’un pH-metre (pH/ION, 340i, Allemagne)

111.3.2 Mesure de la conductivité
La conductivité était mesurée par un appareil de conductivité metre (MultiLine P4, WTW
82362 Weilheim, Allemagne)

111.3.3 Les solides (TS) et les solides volatiles totaux (TVS)

La détermination des différentes fractions de la matiére solide était réalisée par pesée et par
séchage des echantillons, selon une méthode normalisée de I’APHA Standard Methods for the
Examination of Water and Wastewater - 20th Edition. Méthode 2540. L’écart-type de mesure
est de I’ordre de 6,0 mg/ L pour les solides totaux [2].

La determination des TS a été réalisée sur des échantillons en dupliqué pour plus de fiabilité
des résultats. Un échantillon bien mélangé d'un volume de 10 ml est versé dans un creuset en
porcelaine d’un poids connu, préalablement nettoyé et séché. Dans une étuve a 105 ° C,
I'échantillon est placé pour sécher pendant 24 heures, apres refroidissement dans un
dessiccateur, le creuset est pesé. La différence de masse correspond donc a la totalité des solides
contenus dans I'échantillon. La mesure est alors exprimée en mg / L.

61



Chapitre 111 : Méthodes et Matériels

Le creuset est ensuite mis dans le four & 550°C pendant 2 heures. Aprés refroidissement, il est
de nouveau pesé, la perte de poids dans cette étape, constitue la matiére volatile totale contenue
dans les solides de I'échantillon exprimée en mg/L.

111.3.4 Détermination de la demande chimique en oxygéne (DCO soluble et Totale)

111.3.4.1 Détermination de la DCO totale
Les mesures de la demande chimique en oxygéne (DCO) sont réalisées sur les eaux usées de
tannerie mélangées a I’inoculum, selon une méthode normalisée.

La demande chimique en oxygéne (DCO) est la mesure de la quantité de matiére oxydable
contenue dans un échantillon, celle-ci est oxydée dans une éprouvette fermée en présence d’ une
quantité connue de dichromate de potassium en milieu chauffé et fortement acide.

La consommation d'oxygene par I'échantillon provoque un changement de couleur dont
I'absorbance est proportionnelle a la quantité de dichromate de potassium réduit et se mesure
en équivalent d'oxygene. L’analyse était réalisée en dupliquer; dans un tube de digestion, la
matiére organique présente dans un échantillon dilué, bien mélangé, est complétement oxydée
par le dichromate de potassium K>Cr>O7, introduit en exces, dans un milieu acide (H2SO4), en
présence d’un catalyseur Ag2SO4 et de HgSO4 pour éviter I’interférence des chlorures. Apres
deux heures de chauffage a 148°C, et refroidissement, la DCO est déterminée par
spectrophotométrie (photolab 6600 UV-VIS) a une longueur d’onde de 600nm.

La méthode est décrite par I’APHA Standard Methods for the Examination of Water and
Wastewater - 20th Edition. Méthode 5220 C [2], la courbe d’étalonnage est représentée dans
I’annexe [

111.3.4.2 Détermination de la DCO soluble

La détermination de la demande chimique en oxygene soluble (DCOs) suit les mémes étapes
que celles de la demande chimique en oxygene totale, juste que 1’échantillon est centrifugé a
4500 tour/min pendant 15 minutes, et filtré par un filtre 0.45 um, en suite le surnagent est utilisé
pour la détermination de la DCO soluble, en suivant les mémes étapes précédentes.

111.3.5 Dosage du phosphore total

Avant de réaliser I’analyse du phosphore total, il faut s’assurer que le pH de 1’échantillon est
entre 2 et 7 et I’ajusté si nécessaire. Ensuite, il faut mélanger 20 mL de I’échantillon avec 1 mL
d’acide ascorbique, apres agitation 4 mL de la solution du réactif combiné (solution d’acide
sulfurique + solution de tartrate double d’antimoine et de potassium + solution de molybdate
d’ammonium +eau déionisée) sont ajoutes.

Aprés le mélange de tous ces composés, il faut attendre 30 minutes pour la stabilisation de la
coloration et effectuer les mesures au spectrophotometre a la longueur d’onde de 700 ou 800
nm[3].

Se référer a la courbe d’étalonnage en annexe Il, La courbe donne la teneur en phosphore,
exprimée en milligrammes par litres.
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111.3.6 Détermination de I’alcalinité

L’alcalinité (TA) et I’alcalinité totale (TAC) sont mesurées manuellement par ajout d'une
solution titrée d’acide chlorhydrique de 0,1 mol/L en présence d'un pH-métre pour le suivi de
la variation du pH. Le volume V1 correspond au volume d’acide nécessaire pour atteindre la
valeur de pH = 6. On ajoute ensuite un volume supplémentaire d’acide V2 jusqu'a atteindre la
valeur de pH = 4. Le TA et le TAC sont calculés a partir de ces mesures. Les résultats sont
exprimés en mg CaCO3/L[3].

111.3.7 Dosage des sulfures S

Le dosage des sulfures est déterminé selon une méthode de titrage par une solution de
thiosulfate de sodium (Na2S203) ; un volume d’échantillon est mélangé avec une solution d’iode
de 0.025 N et un volume de HCI de 6N, avec quelques goltes d’une solution d’amidon, une
couleur bleue est formé, le titrage avec Na2S203 est appliqué jusqu’a la disparition de cette
couleur, on estime que 1 mL de Na2S20s de (0.025N) réagis avec 0.4 mg de S2; la concentration
est exprimée en mg/L[2,3].

111.3.8 Dosage de I’azote ammoniacal

Pour la mesure de 1’azote ammoniacal, la méthode Kjeldahl était appliquée. La concentration
des ions NH4" est déterminée par distillation dans un appareil UDK 132 semi automatic
distillation unit, VELP Scientifica, USA, et aussi un appareil Blchi 314, Allemagne.

Sur un papier, filtre wattman 1’échantillon est filtré, le filtrat récupéré est mélangé avec une
solution tampon (KH2PO4 et KoHPO,) et quelques godtes de I’indicateur Toshiro, le tout est
distillé pendant 4-5 minutes, le distillat est recueilli dans un erlenmeyer contenant de I’acide
borique. Le mélange obtenu est alors titré par une solution de HCL, jusqu’au changement de la
couleur verte en mauve, le volume titré est noté, la concentration est exprimée en mg/L[3]

111.3.9 Détermination des lipides

Les lipides sont insolubles dans 1’cau et trés solubles dans les solvants organiques, tel que
I’éther éthylique. La plupart des méthodes de dosage des lipides exploitent ces propriétés
physiques pour extraire les lipides des aliments dans le but de mesurer leur concentration.

5g d’une aliquote (un poids humide) sont homogénéisés (pendant 2 min avec un
homogénéisateur polytron) avec 5ml de chloroforme et 5ml de méthanol. Ensuite 5 ml de
chloroforme sont encore ajoutés et mélangés pendant 30 secondes, suivis par I’ajout de 5 ml
d’eau distillée ainsi que 1’homogenéisation, une autre fois, pendant 30 secondes, a la fin ce
mélange est laissé pour la séparation des phases, le solvant inferieur est retiré et filtré sur un
filtre wattman. Le filtrat est mis dans un tube propre ou 5 ml de chloroforme sont ajoutés au
culot restant et la phase aqueuses est homogénéisée une autre fois pour 2 minutes, le mélange
est laissé se séparer dans un cylindre gradué et le volume de la couche inferieure de chloroforme
est enregistrée.
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Les lipides sont déterminés par gravimétrie en placant 0.5 ml d’aliquote de la couche du
chloroforme dans un poéle en aluminium pré-pese (3 poéles pour chaque échantillon), laisser
les échantillons s'évaporer dans une hotte pendant la nuit, enregistrer les poids, puis convertir
en pourcentage de lipides[4].

111.3.10 Dosage des protéines

Le dosage des protéines est effectué par la méthode colorimétrique de Lowry (Lowry et al.,
1951) [5]. Cette méthode permet de quantifier les liaisons peptidiques. Cette méthode utilise
une gamme d’étalonnage entre 20 et 100 mg/L, réalisée avec des solutions de sérum albumine
bovine (SAB). Les étalons ainsi préparés et les échantillons subiront la méme procédure de
dosage. Un volume de 1 mL d’échantillon ou d’étalon, 3 mL d’une solution mélange
(Composée de 50 mL de bicarbonate de sodium : Na>COs a 2 % préparée dans la soude NaOH
a0,1 N + 1 mL de solution de sulfate de cuivre CuSOs a 1 % et de tartrate double de sodium et
de potassium CsHsKNaOg) et 0,3 mL de réactif de Folin (solution commerciale diluée au demi)
sont ensuite ajoutés.

En milieu alcalin, les protéines réagissent avec les ions Cu?* : une complexation de ces ions
avec les atomes d’azote contenus dans les liaisons peptidiques se forme, soit une réduction des
ions Cu?* en Cu* et une oxydation des acides aminés. Les ions formés réduisent ensuite les ions
phosphotungstique/acide phosphomolybdique contenus dans le réactif de Folin. Le réactif de
Folin ainsi réduit, donne une coloration bleue, dont l’intensité est proportionnelle a la
concentration en protéines.

La réaction dure 2 h a ’obscurité. L’absorbance des échantillons est ensuite mesurée a 750 nm
avec le spectrophotometre mono-faisceau DV-640 (Beckman). Ce spectrophotométre contient
deux lampes : une lampe a deutérium qui permet de balayer les longueurs d’onde

Inférieures de 190 a 350 nm et une lampe a filament en tungsténe qui permet de balayer les
longueurs d’onde comprises entre 350 et 1100 nm. Le systeme dispersif est un monochromateur
et le systéme de détection est une barrette de photodiodes. Ainsi, la concentration en protéines
des échantillons est calculée apres lecture de 1’absorbance de la gamme étalon SAB de 20 a 100
mg/L. Les résultats seront donc exprimés en grammes par litre. En se rapportant a la courbe
d’¢étalonnage dans 1’annexe III.

111.3.11 Analyse du chrome

111.3.11.1 Chrome totale par absorption atomique

L’analyse du chrome total était effectuée par spectrophotométrie d'absorption atomique avec
flamme (Spect AA. VARIAN, Australia), le principe est que I’échantillon doit étre atomisé en
premier (convertis a I'état atomique) en utilisant une température élevée. Ceci est accompli par
I'introduction de I’échantillon liquide via un nébuliseur dans une haute flamme d'acétylene,
ensuite 1’¢lément atomisé absorbe la lumicre diffusée par une lampe a cathode creuse (HCL)
spéciale pour I’analyse du chrome, d'une longueur d'onde de 357,94 nm, I'élevant de I'état
fondamental a un état excité. La quantité d'énergie lumineuse absorbée est proportionnelle au
nombre d'atomes d'analysé dans le trajet de la lumiere.

Pour la courbe d’étalonnage, une solution de chromate de potassium (K2CrOs) est utilisée
(3,735 g dans de I'eau eau dé-ionisée et diluer a 1 litre avec de I'eau dé-ionisée), ensuite des
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concentrations connues de chrome sont introduites dans le trajet de la lumiére, pour avoir la
courbe d'étalonnage en fonction de la concentration.[3]

111.3.11.2 Dosage du chrome hexavalent

L’analyse du Cr VI est effectué par spectrométrie d’absorption moléculaire, un volume de
I’échantillon est mélangé avec une solution d’acide de diphénylcarbazide, aprés agitation le
chrome hexavalent réagit avec la diphénylcarbazide pour donner une coloration rouge violet.
Ainsi, la concentration en Crb* des échantillons est calculée aprés lecture de 1’absorbance au
spectrometre a la longueur d’onde de 540 nm et tenir compte de la valeur lue pour le témoin.
Se reporter a la courbe d’étalonnage (Annexe IV), qui est préparé par I’utilisation d une solution
fille de dichromate de potassium. [3]

111.3.11.3 Dosage du chrome trivalent

Le dosage du chrome trivalent est effectué par spectrophotométrie d’absorption moléculaire,
un volume d’échantillon est mélangé avec 5 mL d’acide sulfurique H2SO4 (1N), apres agitation
et homogénéisation, 1’échantillon est placé dans le spectrophotométre pour la lecture de
I’absorbance a une longueur d’onde de 440 nm, et tenir compte de la valeur lue pour le témoin.
Voire la courbe d’étalonnage en (Annexe V), elle était préparée par I’utilisation d’une solution
fille de dichromate de potassium|[3].

111.3.12 La composition du biogaz

La composition du biogaz est déterminée par chromatographie en phase gazeuse avec une (GC,
Varian Star 3400, Australia). Cette chromatographe permet de mesurer cing gaz : le CO2, Ha,
O2, N2 et le CHs ; il est équipé d'une colonne ShinCarbon ST 80/100 et d’un détecteur de
conductivité thermigue avec une température d'injection de 120 ° C. Le gaz vecteur utilisé est
de I’argon (2,8 bar), opéré avec un débit de 20 ml / min a 50 ° C.

Le volume de biogaz était collecté en utilisant une seringue étanche aux gaz de 10 mL, ensuite
injecté manuellement dans 1’appareil.

111.3.13 L’analyse des Ions (Sulfates et chlorures) par chromatographie ionique

Cette méthode permet de separer les constituants ioniques d'un mélange par le jeu des
différences entre les constantes d'équilibre de ces corps lors de leur partage entre une phase
mobile dans laquelle ils sont en solution et une phase stationnaire qui exerce sur eux un effet
retardateur

L'appareil utilisé pour 1’analyse des eaux usées de tannerie est de modele Compact IC 761 Q
Metrohm (JASCO, Switzerland). Le module du suppresseur chimique est de composition :
[H2S04] = 20 mmol/l. La colonne de séparation pour anions est de type : METROSEP (L =70
mm, DI =3mm) avec une phase stationnaire constituée de particules d'alcool polyvinylique
comportant a leur surface des groupes ammoniums quaternaires. On trouve aussi une boucle
d'échantillon de 20 pl et la composition de I'éluant : [Na;COs] = 3,2 10 mol/I, [NaHCO3] =
107 mol/I avec un débit = 0.70 ml/min.

Un volume d’échantillon est injecté manuellement dans 1’appareil, en utilisant une seringue de
100 pL, la lecture s’effectue apres 20 minutes, la concentration en anions est obtenue soit par

65



Chapitre 111 : Méthodes et Matériels

mesure de la hauteur du pic soit par la surface du pic rapporté a la courbe d'étalonnage
correspondante. Tenir compte des dilutions éventuelles de I'échantillon. Et les concentrations
sont exprimées en m/L.[3]

I11.4 Traitement par la digestion anaérobie : Le test du potentiel biochimique en méthane
(BMP test)

Le test de potentiel méthanogene ou BMP test (Biochemical Methane Potential), permet de
déterminer la production maximale de biogaz d’un échantillon. Au cours de ce test, on mesure
la vitesse de production de biogaz (cinétique de fermentation) et la composition en méthane et
en dioxyde de carbone. [6]

Les tests de BMP étaient réalisés dans des bouteilles de différentes tailles (Bouteilles de sérum
en verres de 250 et 500 mL avec des bouchons en caoutchouc épais et des joints en aluminium,
des flacons de type Schott (Allemagne) De 1000 mL avec des bouchons hermétiques équipés
d'un systeme compose de tubes capillaires et de valves utiles pour recueillir le biogaz comme
montré dans la photo suivante).

Figure 1. Les différents BMP test utilisés durent les études

Dans un incubateur ou un bain marie a une température de 35 + 2 ° C, selon le protocole général
suivant [7]: Différents volumes du substrat a tester ainsi qu’un volume fixe d’inoculum sont
introduits dans les bouteilles. Chaque test est effectué en duplique, ceci permet une analyse
statistique des données collectées et garanti la crédibilité des dosages.

A fin d’évaluer la production spécifique de I’inoculum en biogaz, deux BMP test « blanc » sont
également effectués, pour quantifier le volume de biogaz produit par I’inoculum et le soustraire
du volume total de biogaz produit par les substrats testés.

10 mL de la solution des micronutriments, et 10 mL de la solution des macronutriments sont
ajoutés, elles sont nécessaires pour la croissance optimale des microorganismes anaérobies, et
ainsi fournir les éléments nécessaires pour le métabolisme des microorganismes, sauf s'ils sont
présents dans I'inoculum ou le substrat. Tableau 2 rapport la composition des deux solutions
d’aprés la littérature [7-9].
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Tableau2 : Composition nutritive du média [8]

Macronutriments | Concentration Micronutriments | Concentration
(/) (9/)
NH.4CI 1.40 FeCl3.4H.0 2.00
KH2PO4 1.25 CaCl..6H.0 2.00
MgSOs.7H,0 0.50 MnCl, 0.31
CaCl; 0.04 CuCl, 0.02
NOsNa 2.00 ZnCl; 0.05
H3BO3 0.05
NiCl2.6H.0 0.05
EDTA 1.00
HCI 1.00 ml

Pour arriver aux volumes réactionnels, I'eau distillée était ajouté pour atteindre les volumes
réactionnels finals. Le volume total de la bouteille se compose de deux phases : liquide et
gazeuse, le volume gazeux est important pour laisser suffisamment d’espace de stockage au gaz
produit. Le pH était ajusté a 7, par une solution de NaOH (1N) ou HCI (1N), pour tous les batch,
afin d'avoir un milieu favorable a la croissance des bactéries méthanogenes.

Avant la fermeture des batch, un barbotage a I'azote est appliqué pendant 2 a 3 minutes, cette
opération permet d’évacuer I’oxygene, et mettre en place les conditions anaérobies. Enfin, les
réacteurs BMP ont été incubés dans le noir, a une température de 352 °C, et agités
manuellement quotidiennement.

La production de biogaz était mesurée quotidiennement, deux méthodes ont été utilisées a cet
effet. Elles sont présentées ci-dessous :

111.4. 1 Méthode par manometre

La production en biogaz a été mesurée en utilisant un manometre (Lutre 5 PM-9107 Taiwan),
munis d’une aiguille stérile interchangeable, en ’introduisant a travers les bouchons téflon des
bouteilles, la lecture de la pression partielle est affiché, et le volume du biogaz produit sera
calculé selon la loi des gaz parfaits.

111.4.2 Méthode de déplacement de liquide

La méthode utilisée pour mesurer la production de biogaz dans les expériences était basée sur
le déplacement volumique d'un liquide a lI'aide de I'appareil qui est représenté dans la figure 2.
L'appareil consiste en un tube en verre, d'un volume d'environ | litres, contenant une solution
acidifiée (H2SO4, pH = 2) et salée (NaCl) a 10 % afin de minimiser la dissolution du dioxyde
de carbone et que les autres gaz ne soient pas éliminés du biogaz mesuré ; comme décrit dans
[2]

Le volume de biogaz est mesuré en placant le tuyau capillaire relié a I'appareil au tuyau
capillaires attaché aux bouchons des bouteilles, apres I'ouverture des valves des deux cotés, la
pression accumulée dans I'espace libre de la bouteille causée par le biogaz produit (stocké) est
libéré, ce qui cause le déplacement du biogaz a travers les tuyaux qui va a son tour déplacer le
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niveau d’eau dans le tube gradué. Le volume d’eau déplacé est équivalent & la quantité de biogaz
produite.

Le test est poursuivi jusqu’a 1’arrét de production de biogaz correspondant a 1’obtention d’un
plateau sur la courbe de production cumulée de biogaz.

La composition du biogaz était déterminée grace a un prélevement de 5 mL du ciel gazeux des
batch, par des seringues étanche (gas-tight syringes), qui est ensuite injectée dans I’appareil de
chromatographie gazeuse, cette analyse était effectuée 2 a 3 fois par semaine.

Figure 2. Techniques de mesure du biogaz par déplacement d’eau
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Chapitre 1V Résultats et Discussions : Partie expérimentale 1

Production potentielle de biogaz par digestion anaérobie des eaux usées de
tannerie : effets de la concentration et de la température

IV.1.1 Introduction

L'impact environnemental de I'activité de tannerie est significatif. Comme la majeure partie de
la transformation des peaux brutes en cuir se produit dans une phase aqueuse, il est évident que
la principale charge de polluants se trouve dans les eaux usées[1]. Cette charge se compose
principalement de lipides et de protéines de quantités appréciables pouvant étre valorisées dans
un traitement anaérobie, non seulement pour bénéficier d’une source d’énergie renouvelable
(biogaz) mais aussi d’éliminer la pollution.

Cependant, la digestion anaérobie (DA) des déchets reste un processus complexe, difficilement
maitrisable industriellement et peu prévisible. Les performances de dégradation dépendent des
conditions opératoires du digesteur mais aussi des caractéristiques de ces déchets. Ces derniers
sont des facteurs importants jouant sur I’accessibilité des composés, en particulier lors de
I’étape d’hydrolyse, ce qui va influer sur leur biodégradabilité.

Plusieurs points étaient étudiés dans cette partie dans le but d’évaluer les performances de la
digestion anaérobie a traiter les eaux usées de tannerie (EUT), ces objectives sont explicitement
comme suit :
o Caractérisation générale des eaux usees de tannerie de 1’'usine Mégisserie Aurassienne
«SPA-MEGA, située a Batna en Algérie ainsi que les boues servant d’inoculum.
e L’utilisation de la méthode de BMP test (Biochemical Methane Potential test) pour
quantifier la production de biogaz par les EUT.
e Etudier la Co-digestion entre les eaux usées de tannerie et les boues secondaires d’une
station d’épuration municipale.
e Etudier I’effet des deux conditions thermiques (mésophile 37°C et thermophile 55°C)
sur les microorganismes.
e Lesuivi de la biodégradation des différentes charges organiques de substrat.
e Evaluer le rendement de réduction et d’élimination de plusieurs parametres de pollution
par la DA: DCO, TS, TVS pH, conductivité, TA et TAC, NH4*, TP, Cr*® et Cr*3.
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1VV.1.2 Méthodes et matériels

IV.1.2.1 Origine du substrat

Dans cette étude, le substrat utilisé avait pour origine les eaux usées de tannerie de 1’usine
Mégisserie Aurassienne «<SPA-MEGA» située a Batna, ALGERIE. Le processus de fabrication
du cuir a MEGA / Batna est divisé en quatre sections, chacune consistant en un ensemble
d’opérations : la section de lariviere, la section de tannage, la section de re-tannage et la section
de teinture et finissage.

L’échantillonnage pour cette étude était pris des sections : riviere, tannage et retannage, car ce
sont les plus grands consommateurs d'eau et de produits chimiques dans 1’usine, et qui générent
une importante pollution de I'eau.

IV.1.2.2 Origine de I’inoculum

Des boues secondaires (issues de la ligne de retour du décanteur secondaire) de la station
d'épuration municipale de Constantine (Ibn Ziad) ont été utilisées comme inoculum dans cette
étude. Celles-ci ont été soumises a une période de famine de 15 a 30 jours avant le démarrage
des expériences. La pré-incubation a été effectuée dans des réacteurs batch, étanches a I'air pour
établir les conditions anaérobies, aux deux conditions thermiques : mésophile de (35 + 2 ° C)
et thermophile (55+2°C) afin d’assurer 1’adaptation des microorganismes a la température
souhaitée. Cette opération était nécessaire afin d’assurer 1’élimination de la matiére organique
biodégradable résiduelle présente initialement avec les boues secondaires. [2]

La composition des deux effluents est présentée dans le tableau 1

Tableau 1 : Composition du substrat et de 1’inoculum

Parameétres Unité Inoculum Substrat

pH - 7.67+0.01 4.90+0.01
Conductivité m mS/cm - 16.54+2.75
TS mg/L 54030+1087 16430+10
TVS mg/L 25680+425 411045
TVS % 47.53+0.39 25+0.5

TA mg CaCOs/L  36+3.60 100£10
TAC mg CaCOs/L  45+9.6 360+40
DCO mg/L 8219.0+141 11301+309
NH.* mg/L 430.03+18 120.60+5.01
TP mg/L 22.79+1.70 7.85+0.62
Cr mg/L - 255.63+36.18
Cr® mg/L - 85.0+16
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IV.1.2.3 Essais des batch

Le test de potentiel méthanogéne ou BMP test (Biochemical Methane Potential) est un outil tres
utilisé pour déterminer le potentiel d’un substrat organique a produire du bio-méthane. Le BMP
test a plusieurs avantages et utilisations :

1) Déterminer le pourcentage ou la quantité de matiéres organiques présente dans une eau usée
pouvant étre convertie en méthane (CHas) ;
2) Evaluer l'efficacité potentielle du processus anaérobie dans le traitement d’une eau usée
specifique,
3) Mesurer la matiere organique résiduelle[3].
Les I'objectifs visés dans ce programme expérimental étaient d’évaluer :

e L'efficacité du processus de la digestion anaérobie sur la dégradation des charges

organiques testés des EUT.
o L'effet de la température sur la production de biogaz
e Laréduction des différents paramétres de pollution considérés.

Les tests de BMP ont été effectués dans des bouteilles de sérum en verre borosilicaté, d’un
volume total de 500 ml, avec un volume fixe d’inoculum et différentes concentrations en DCO
des eaux usées de tannerie ; selon la séquence expérimentale suivante : 1.5, 2.5, 3.5 et 4.5 g
DCO/L. Le volume réactionnel était de 448 mL, donc pour compléter jusqu’a ce volume (448
mL), I’eau distillée était ajoutée selon la composition finale de chaque batch comme montré
dans le tableau 2. Un blanc, constitué d’inoculum (boue) seul, était testé afin de déterminer le
volume de biogaz produit par I’inoculum, ce qui permet de corriger les résultats de production
nette de biogaz, en soustrayant la production du blanc de la production des différents
échantillons.

Apres le mélange des différents composants, le pH était mesuré et ajusté a 7, si nécessaire, pour
s’assurer de la neutralité du milieu réactionnel, ce qui favorise I’établissement des conditions
optimales pour les microorganismes méthanogénes.

Avant la fermeture des bouteilles, un barbotage a 1’azote gazeux était appliqué afin d’éliminer
I’oxygéne de ’espace gazeux des batch et ainsi s’assurer de 1’établissement des conditions
anaérobies [4]. Ensuite les bouteilles étaient fermées avec des bouchons en caoutchouc, scellées
avec des joints en aluminium et installées dans des incubateurs aux températures de 37°C ou
55°C en fonction des conditions souhaitées.

Le volume de biogaz produit etait mesuré quotidiennement par la méthode de déplacement
d’eau, en utilisant une solution acidifiée (H2SO4, pH = 2) et salée (NaCl) a 10 % afin de
minimiser la dissolution du dioxyde de carbone et s’assurer que les autres gaz ne soient pas
éliminés du biogaz mesuré comme décrit dans la littératures [5]. L'expérience était poursuivie
jusqu'a observation d’une production de biogaz nulle.
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Tableau 2 : Composition des batch

DCO (g/L) Ro=0 Ri=1.5 R,=2.5 R3=3.5 R4=4.5
Volume d’inoculum (mL) 501 50+1 50+1 50+1 50+1
Volume du substrat (mL) 0 132.74+0.74 221.24+0.24 309.73+0.73 398+1

Volume de I’eau distillée 398+1 265.26+0.26 176.76x0.76 88.27+0.27 O
(mL)

IVV.1.2.4 Les procédures d’analyse

Les compositions des effluents de tannerie et de I’inoculum étaient déterminées en considérant
les paramétres mentionnés dans le tableau 1. Les procédures et les protocoles sont expliqués
dans le chapitre 111 Méthodes et Matériels. Les analyses étaient effectuées au début et a la fin
des expériences mais le biogaz était mesuré quotidiennement tout en calculant les rendements
d’élimination respectifs des parametres étudiés.

La production nette de biogaz et I'élimination des parameétres étudiés ont été calculées comme
suit :

Production totale nette de biogaz (mL) = production totale de biogaz pour chaque charge
organique considérée (mL) - production de biogaz du blanc (inoculum seul) (mL).

Eqg. (1) peut étre utilisée pour calculer le pourcentage d’élimination des parametres de pollution
considérés dans cette étude (TS, TVS, NHas*et PT) bien qu’elle est écrite dans le cas de la DCO.

M_ -DCO,.)— (M, -DCG
( m mf) ( b bf)DC

DCO;, - O,
Efficacité d*élimination (%) = Ms 100 (1) [6]
DCO,
Ou:
DCO:si: Concentration initiale substrat
DCOnm¢: Concentration finale du mélange le substrat, I'eau et 1’inoculum a la fin du test
BMP.
DCOin: Concentration initiale du mélange le substrat, I'eau et I’inoculum
DCOpt: Concentration finale de la DCO de la biomasse (inoculum)
Mm: La masse du mélange.
Mp: La masse de la biomasse (inoculum).
Ms: La masse du substrat
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1V.1.3 Résultats et discussion

IV.1.3.1 Effet des concentrations de la DCO sur la production de biogaz a la condition
mésophile (37°C)
La figure 1 représente la variation du volume cumulé net de biogaz produit en fonction du temps

pour les différentes concentrations de DCO des eaux usées de tannerie considérées, dans la

condition mésophile (37°C) :

b
=]
=]
l

150 H

Volume cumulé de biogaz (mL)

T T T T
o] 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50

Durée d'incubation (Jours)
RO(blanc) —+— R1(1,5g DCO/L) R2 (2.5gDCO/L)
—=— R3(3.5 gDCO/L) RA4(4.5 gDCO/L)

Figurel. La production cumulée de biogaz spécifique pour différentes concentrations de DCO
en condition mésophile

La production de biogaz par les microorganismes était enregistrée des les premiers jours
d’incubation. Il peut étre remarqué que La durée de la phase de latence/adaptation n’a pas
dépassé les 2 jours pour tous les batch mais avec de faibles volumes de biogaz produits (lors du
démarrage ), en comparaison avec d’autres substrats plus faciles a dégrader, comme rapporté
dans I’¢tude d’Adetoun et al [7] . En effet, les potentiels biochimiques de biogaz de différents
déchets solides sont comparés dans les conditions mésophiles (35 + 2°C). Il ressort que les fruits
et les Iégumes donnent le meilleur résultat en termes de volume cumulé de biogaz suivis par les
déchets de tannerie. Ceci est certainement di au fait que les déchets de fruits et légumes sont
facilement biodégradables en raison de leur forte teneur en humidité. De plus la présence
d’inhibiteurs dans les rejets de tannerie limite la survie et I’activité des Archées productrices de
méthane [7] .

Bien que les phases de latences/adaptation (démarrage) soient presque similaires pour toutes
les charges organiques considérées (autour de 2 jours), La différence est nette pour les phases
de production exponentielles. La courbe R1, correspondant a une charge de 1.5 g DCOI/L, de la
figure 1 montre que la phase exponentielle est terminée aprés seulement 9 jours d’incubation,
tandis que pour la courbe R4 la phase exponentielle a duré plus longtemps jusqu’a 19 jours.
Ceci est peut étre dd a I'accumulation des acides gras volatiles (AGV) pendant les premiers
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jours ce qui prolonge le temps d’incubation. Raposo et al [8] ont étudié I'évaluation des
paramétres de contrdle d'un BMP test pour le traitement du gateau d'huile de tournesol. Les
résultats ont montré que la charge organique la plus élevée a produit la plus forte concentration
d’AGV totale ce qui a entrainé un arrét presque complet de la production de méthane. D’aprés
Kwietniewska et al [9] dans les premiers jours de la fermentation, I'ajout d'un grand volume de
substrat peut provoquer un changement important dans I'environnement du digesteur et inhiber
temporairement l'activité bactérienne. Cela arrive du fait que les bactéries de I'hydrolyse /
I'acidification peuvent produire beaucoup d'acides gras volatils a cause de I'exces de substrat
dans un peu de temps. En conséquence, il diminue le pH du digesteur et les bactéries formant
le méthane ne seraient plus capables de convertir autant d'acides en méthane.

Aprés une durée d’incubation de 45 jours, les résultats montrent que le volume cumulé de
biogaz varie inversement a la concentration en DCO du substrat. En effet, la production de
biogaz maximale était de 213.2 mL correspondant a la courbe R1 avec une DCO de 1.5 g/L.
Ensuite, les volumes étaient de 178.5 et 170.3 mL correspondants respectivement au courbes
R2 (2.5 g DCO/L) et a R3 (3.5 g DCO/I). Le plus faible volume généré était de 164.113 mL
correspondant a la concentration de 4.5 g DCO/L avec la courbe R4 de la figure 1. Il faut
souligner toutefois que 1’échantillon R4 contient la plus forte charge organique parmi les
échantillons testés avec le rapport I/S le plus faible. Altas [10] souligne que la concentration
CI50 du chrome (la concentration en Cr qui cause 50% de réduction dans la production du
méthane des boues granulaires anaérobies) était de 27mg /L. Par conséquent, 1’effet inhibiteur
du Cr était plus marqué pour les échantillons contenant des charges organiques plus importantes
correspondants a des volumes de substrats ajoutés plus élevés. Ceci explique pourquoi R1 a
généré plus de biogaz malgré sa faible charge organique, par ailleurs le rapport I/S a une grande
influence sur la production de biogaz comme il sera montré dans la partie expérimentale 2. Le
calcul des rapports I/S pour les différents échantillons considérés avait donné les rapports 1/S
suivants (R1=2.41, R2=1.41, R3=1.00 et R4=0.78). Les échantillons R1 et R2 ont donné le plus
de biogaz, si les résultats la partie expérimentale 2 sont pris en compte le rapport I/S de 1.5
aurait donné le maximum de production de biogaz signifiant que le maximum serait entre R1
et R2.

IV.1.3.2 Caractérisations finales des effluents

L'évaluation du procédé anaérobie des eaux usées de tannerie apres la fermentation, en termes
d’¢limination des TS, TVS et de la DCO sont montrés dans les figures 2 et 3 respectivement,
pour les autres paramétres ils sont regroupeés dans le tableau 3.

IV.1.3.2.1 Rendement de réduction des TS et TVS
Les résultats d’¢limination des TS et TVS a la fin de la digestion pour tous les échantillons sont
montrés dans la figure 2 :
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Figure 2. Pourcentage d’élimination des TS et TVS dans chaque batch en condition
mésophile

La réduction des solides totaux et volatiles illustre I'efficacité de la dégradation biologique
anaérobie par rapport aux solides. L’évolution des TS montre une réduction maximale de
51.25% pour une charge de 1.5 g DCO/L, ce pourcentage diminue avec I’augmentation de la
charge organique des batch, le minimum était de 18.43% pour une charge de 3.5 DCO/L.

D’apres la figure 2, le pourcentage de réduction des TVS varie de 78, 41, 46, et 40% pour les
échantillons R1, R2, R3 et R4 respectivement. La tendance de ces résultats d’élimination est
similaire a celle des volumes de biogaz produits. En effet, le volume le plus élevé était produit
par R1 de méme que la plus importante réduction des TVS.

1V.1.3.2.2 Rendement de réduction de la DCO
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Figure 3. Rendement d’élimination de la DCO totale en condition mésophile

La DCO représente le paramétre le plus important pour 1’évaluation de la pollution des eaux
usées, en particulier pour les rejets industriels. La matiére organique, dans ce test, est presque
completement oxydée, ceci rend ce test trés approprié pour l'évaluation de I’efficacité de
traitement de la digestion anaérobie [11]. La figure 3 représente le pourcentage d’élimination
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de la DCO totale dans les batch aprés 45 jours d’incubation. La réduction en termes de DCO
est remarquable, elle varie de 76.17, 67.25, 58,00 et 56.04% pour R1, R2, R3 et R4
respectivement. La tendance de ces résultats est compatible avec celle obtenue pour le biogaz
produit et pour I’élimination des solides. En effet, R1 donne le volume maximal de biogaz
produit et les meilleurs rendements d’élimination de la matiére organique en termes de DCO.

Pour les échantillons R3 et R4 seulement la moitié de la charge organique du substrat a été
dégradée. Ceci aurait pour cause la plus importante présence de chrome accompagnant les eaux
usées de tannerie entre autres causes. Les microorganismes, dans ce cas, auraient certainement
subis une inhibition. La présence de ce métal lourd avait un effet négatif sur la DA. 1l est par
conséquent préférable de considérer des prétraitements en amont de la DA pour améliorer ses
performances.

1V.1.3.2.3 Rendement final des autres parameétres considéreés

Les résultats des autres parametres considérés sont regroupés dans le tableau 3, ou il y a les
valeurs finales du pH, conductivité, TA et TAC, et le rendement d’élimination exprimé en
pourcentage de NH4*, PT, Cr*® et Cr*3, pour chaque BMP test.

Tableau 3 : Caractéristiques finale et rendement d’élimination des composants dans la
condition mésophile

BMP Test RO R1 R2 R3 R4
(blanc) (1.5gDCO/L)  (2.5gDCO/L)  (3.5gDCO/L)  (4.5gDCOJL)
pH 7.07:0.12  7.81+0.03 7.82+0.08 8.00+0.01 8.0£0.02
Conductivité (mSfcm) ~ 2.35+1.22  7.58+0.12 10.12+0.01 12.97+0.07 15.79+0.20
TA (mg CaCO3/L) 33.3:0.9  118.80#8.10  177.20£0.90  264.60+10.80  313.20+11.65
TAC (mg CaCOs/L) 50.4+3.60  187.2+1.80 255.60£9.00  322.20£0.90  394.20+5.40
NH.* (%) 74.71+1.66 68.05+1.87 62.80+0.65 51.06+1.12 37.37+0.45
PT (%) 78.06£0.90 95.41+0.04 91.33+0.44 93.82+0.14 95.36+0.50
Cr*s (%) - 99.24+0.05 98.99+0.09 99.09+0.03 97.32+0.11
Cr* (%) - 28.92+0.07 11.58+0.63 6.41+0.64 8.45+0.69

Le pH de tous les BMP tests était fixé a 7 au préalable des expériences de DA, en effet, il est
recommandé d’avoir un pH dans l’intervalle de 6.5-7.5 pour le bon fonctionnement du
procédé[4]. D’apres les resultats du tableau 3, il y a une relative augmentation du pH a la fin
des expériences, pour tous les batch, sauf pour le blanc (inoculum seul), jusqu’a la valeur de 8.
Cette augmentation est liée au fait que les eaux usées de tannerie sont riches en protéines, leur
dégradation par les microorganismes résulte en 1’accumulation de 'ammoniac (NH3) ce qui
conduit a I’augmentation du pH, comme souligné également par Li et al [12] et Gonzalez et al
[13]. De plus a pH 8 et plus la forme NH3z domine ce qui accentue son effet toxique sur les
microorganismes. Cette augmentation est défavorable aux microorganismes méthanogenes, car
un changement du pH du milieu cause une réduction dans la production du biogaz. Ce qui
explique la faible production en biogaz pour les échantillons R4 et R3 ou leur pH a augmenter
jusqu’a 8, ce qui a contribué avec d’autres paramétres a inhiber le procédé de DA. Pour R1 et
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R2 le changement n’était pas trés loin du seuil de pH recommandé (7.5), donc I’inhibition du
milieu n’était pas trés importante.

L'alcalinité est la capacité d'une solution a neutraliser les acides, empéchant les variations de
pH étant donné une concentration accrue d'acides. Par conséquent, il est directement lié au
pH[14]. D’aprés Kanchinadham et al [15] pendant la dégradation des protéines, I'ammonium
est libéré et forme du bicarbonate d'ammonium, ce qui entraine une capacité tampon
supplémentaire dans le réacteur. Ce qui explique 1’augmentation de la concentration de
’alcalinité dans le milieu, et qui est remarqué dans le tableau 3, ou I’alcalinité de tous les
échantillons avait augmente de 63.00 mg CaCOs/L jusqu’a 394.20 mg CaCOa/L enregistrée
pour R4. 1l faut noter que d’apres 1’analyse des eaux usées de tannerie dans cette étude, elles ce
caractérisent initialement par une faible alcalinité donc son augmentation était bénéefique, dans
le sens ou la stabilité du systéme est améliorée. Autrement, il serait nécessaire d'ajouter une
source externe d'alcalinité pour augmenter sa capacité tampon et ainsi s’assurer du bon
fonctionnement de la DA, sinon, le systeme de digestion serait instable et s’arréterait méme
[16].

Le rendement de réduction de I'azote ammoniacal (NH"4) dans les batch a diminué avec
l'augmentation de la charge organique des EUT, en effet, avec une charge de 1.5 DCO/L
I’élimination de NH4" était de 68.05% tandis qu’avec une charge de 4.5 g DCO/L 37.37%
d’élimination de NH4" était enregistré. La forte charge des EUT a favorisé la formation de
I’ammoniac ce qui explique I’augmentation du pH dans R4 et R3, car une grande partie de
I'azote ammoniacal existe sous forme d'ammoniac libre a des pH élevés (pH 8,0-8,8)[17], ce
qui a inhibé le processus de DA. Des études ont montré que l'inhibition est due a la présence
d'ammoniac libre plutét qu'a I'ion ammonium, avec une concentration en azote ammoniacal
libre (FAN) de 150 mg / L I’inhibition de la DA serait compléte.[18]

Comme I’ammonium, le phosphore est un nutriment pour les microorganismes. Ces derniers
utilisent les NH4" et le PT pour leur maintenance et multiplication, ce qui explique les taux
élevés de réduction de ces deux parametres en solution. Pour le phosphore total les pourcentages
pour tous les échantillons dépassaient les 98%. Cette importante réduction était renforcée, dans
cette étude, par la faible concentration initiale du PT qui était de 7.85 mg/L.

La digestion ne dégrade pas completement les polluants dans les effluents comme les produits
pharmaceutiques et les cosmétiques, tandis que les métaux lourds ne sont éliminés qu'avec des
traitements physico-chimiques supplémentaires avant la DA [19].

Le chrome se présente le plus souvent sous deux formes : Cr VI et Cr Il dans les solutions
aqueuses. La plus part des recherches concentraient sur 1’effet des métaux lourds sur le
déroulement de la digestion anaérobie et la concentration inhibitrice de chaque métal, mais
aucun rapport n'a été trouvé concernant 1'impact de la digestion anaérobie sur I’¢limination des
métaux lourds. D’aprés les recherches de Imai et al [20] sur I’effets du pH et de 1'état
d'oxydation du chrome dans le processus des boues activées. Les résultats ont montré que plus
de 55% du chrome a été éliminé lorsque du chrome trivalent [Cr (111)] a été introduit dans
I’effluent tandis que moins de 60% ont été éliminés lorsque du chrome hexavalent [Cr (VI)] a
été ajouté dans une gamme de pH de 5 a 9. Ils remarquaient aussi qu’une quantité de Cr (V1) a
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été réduite en Cr (I11).Dans le procédé de la digestion anaérobie, d’apres les résultats trouvés et
regroupés dans le tableau 3, il y a une forte élimination du chrome hexavalent, jusqu’a 99%,
cette valeur est atteinte suite a la contribution de la réduction de cette forme de chrome en
chrome trivalent, ou I’élimination de ce dernier variait de 28.92 a 8.45%. Dans les conditions
de cette étude, Cr (I11) peut avoir été éliminé par adsorption ou précipitation sous forme de
Cr(OH) s. Cr (V1) pourrait étre adsorbé sur la surface bactérienne par adsorption spécifique.

IV.1.3.3 Impact des différentes concentrations de DCO sur la production de biogaz a la
condition thermophile (55°C)
La figure suivante représente le volume cumulé de biogaz spécifique produit par les différentes

concentrations de DCO des eaux usees de tannerie en fonction du temps, dans la condition
thermophile (55°C) :

Volume cumulé de biogaz (mL)

50 60 70 80

0 10 20 30 .40
Durée d'incubation (Jours)

.+ R1(1.5g DCO/L) —=— R2 (2,5gDCO/L)
R3 (3.5gDCO/) R4(4,5 gDCO/L)

Figure 4. La production cumulée de biogaz spécifique pour différentes concentrations de

DCO en condition thermophile

En condition thermophile la biodégradation des eaux usées de tannerie n’était pas satisfaisante,
vu la faible production de biogaz depuis le démarrage de la DA. Le point d’inflexion apres la
phase de latence/adaptation n’est pas assez perceptible sur la figure 4. De plus le volume
maximal cumulé était de seulement 108.04 mL produit par la charge R1 (1.5 gDCOJ/L) aprés
78 jours d’incubation, ce qui est trés faible. Toutes les charges organiques appliquées : R2, R3
et R4 avaient de faibles productions et elles sont de 73.95, 48.30 et 36.36 mL respectivement.
Ces valeurs sont réduites par rapport a celles obtenues en phase mésophile pour les mémes

charges organiques.
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L’effet de la température s’avére négatif sur la digestion anaérobie des eaux usées de tannerie
en mode BMP test. Bien que 1’augmentation de la température au niveau thermophile aurait
normalement un effet positif sur la cinétique, vu les niveaux de températures optimales de la
DA, mais ce qui est constaté, c’est plutot le contraire, un allongement des courbes de biogaz
cumulé avec de faibles pentes, sans que la production de biogaz ne s’arréte aprés 78 jours
d’incubation, comme montré sur la figure 4. La forme de la courbe de production de biogaz est
typique d’une courbe avec inhibition (faible pente = taux réduit). En effet, la présence du
chrome et de la salinité renforce 1’idée de 1’effet d’inhibition. Cependant pourquoi cet effet ne
s’était pas manifesté franchement en phase mésophile. Ceci nous pousse a considérer que
I’augmentation de la température aurait amplifiée I’effet inhibiteur du chrome et de la salinité.
En effet, la dégradation des charges organiques a la température de 55°C a pris un temps
d’incubation supérieure a 30 jours, ce qui est considéré comme excessif et non satisfaisant. Les
courbes R1 et R2 montrent que la variation de la production de biogaz n’a pas atteint la phase
stationnaire aprés 53 jours d’incubation. Les différences de comportement entre les deux
systemes (mésophile et thermophile), bien que les conditions environnementales (pH, charge
organique...) sont les mémes, pourraient étre dues principalement aux différentes capacités
d'adaptation des microorganismes mésophiles et thermophiles.

Soto et al [21] a souligné dans ces études un autre parametres qui pourrait justifier ce
comportement, qui est la salinité. Ils ont constaté que les boues mésophiles sont plus rapides a
s’adapter a la forte salinité des eaux usée que les boues thermophiles. Comme les eaux usées
de tannerie sont caractérisées par de fortes concentrations en sel, ce qui rend leur biodégradation
difficile en phase thermophile. Il est par conséquent clair que la biodégradation des EUT par
DA était plus importante et mieux indiquée en phase mésophile que thermophile.

IV.1.3.4 Caractérisations finales des effluents
L'évaluation du procédée anaérobie des eaux usées de tannerie apres la fermentation, en terme
d’¢limination des TS, TVS et la DCO sont montrés dans la figure 5 et 6 respectivement, pour

les autres parameétres ils sont regroupé dans le tableau 4.

1V.1.3.4.1 Rendement de réduction des TS et TVS
Les résultats d’¢élimination des TS et TVS a la fin de la digestion pour tous les échantillons sont

montrés dans la figure 5 :

80



Chapitre 1V Résultats et Discussions : Partie expérimentale 1

60
55
50
45
40
35
(24) 30
25
20
15
10

RO (blanc) R1 R2 B3 R4
(1,5gDCO/L) (2,5gDCO/L) (3,5gDCO/L) (4,5gDCO/L)

mTS mTvVS

Figure 5. Pourcentage d’élimination des TS et TVS dans chaque batch en condition
thermophile

D’apreés les résultats des TS et des TVS, a la fin du processus de DA, montrés dans la figure 5,
I’élimination de ces deux paramétres n’avait pas dépassé les 50% pour tous les échantillons
testes, le taux maximal d’élimination était de 45% pour les TS et de 53% pour les TVS pour
une charge organique initiale de 2.5 g DCO/L.

1V.1.3.4.2 Rendement de réduction de la DCO
La figure 6 représente ’efficacité d’élimination de la DCO totale des différentes charges
organiques testées en condition thermophile.

35 4

(%)

) . ._,
O_ T T T T
R2 R3 R4

RO (blanc) R1
(1.5eDCO/L) (2,5gDCO/L) (3.5gDCO/L) (4.5gDCO/L)

Figure 6. Rendement d’élimination de la DCO totale en condition thermophile

Les résultats de la réduction de la DCO totale, en condition thermophile, montrent que le
procedé de DA n’était pas assez performant. Les pourcentages d’¢élimination de la DCOt n’ont
pas dépasseé les 30%, les résultats obtenus étaient comme suit : 16.84, 25.98, 7.60 et 6.21% pour

les charges organiques de 1.5g DCO/L (R1), 2.5 DCO/L (R2), 3.5g DCO/L (R3) et 4.5¢
DCO/L (R4) respectivement.
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Ces résultats sont corroborés avec la faible production de biogaz dans cette phase, I’effet de la
température avait une grande inhibition sur la DA, ou les microorganismes n’ont pas pu
dégrader la matiere organique.

Dans la partie qui suit d’autres paramétres €taient calculés pour voir les résultats de mal
fonctionnement de la digestion anaérobie des eaux usées de tannerie en phase thermophile.

IV.1.3.4.3 Rendement finale de plusieurs parameétres

Les résultats des différents paramétres sont regroupés dans le tableau 4, ou il y a les valeurs
finales du pH, conductivité, TA et TAC, et le rendement d’élimination est exprime en
pourcentage de NH4", TP, Cr*® et Cr*3, pour chaque BMP test.

Tableau 4 : Caractéristiques finale et rendement d’élimination des composants dans en
condition thermophile

BMP Test RO R1 R2 R3 R4

(blanc) (1.5gDCO/L)  (2.5gDCO/L)  (3.5gDCO/L)  (4.5gDCOI/L)
pH 7.37+0.16  8.11%0.02 8.15+0.07 7.84+0.05 7.79+0.04
Conductivité (mS/cm) 1.37+0.03  7.8040.01 6.36+0.50 13.14+0.06 15.68+0.10
TA (mg CaCOs/L) 35.10+2.70  139.50+4.50 121.50+15.30 222.30+14.70  260.10+6.30
TAC (mg CaCOs/L) 60.30+2.70  197.10+4.50 173.70+15.30  332.10+14.70  383.40%6.30
NHg4* (%) 63.84+1.45 58.25+0.34 62.48+3.59 27.61+2.04 36.41+3.03
PT (%) 63.30+0.32 66.67+0.12 57.25+4.52 85.91+0.17 75.89+0.25
Cr*8 (%) - 99.22+0.04 99.38+0.07 99.40+0.01 99.54+0.01
Cr*3 (%) - 41.71+0.17 6.89+1.22 10.80+1.30 2.20+3.47

D’aprés les résultats cités dans le tableau 4, le procédé de digestion anaérobie des EUT a mal
fonctionné a cause de plusieurs facteurs inhibiteurs. Le pH final a augmentation pour tous les
batch étudiés, bien que leur pH initial a été ajusté a 7, en effet les valeurs finales ont augmenté
et dépassé I’intervalle optimale pour le bon fonctionnement du processus. Cette augmentation
est liée a I’augmentation de la concentration d’ammoniac NHs, c’est le méme phénomeéne
expliqué dans la phase mésophile, juste que I’effet de la température sur les microorganismes a
augmenteé le degré de I’inhibition du procede. Chen et al [22] ont mentionné que la fermentation
anaérobie des déchets a forte concentration d'ammoniac était plus facilement inhibée et moins
stable a des températures thermophiles qu'aux températures mésophiles.

L’augmentation du pH accompagne aussi I’augmentation de I’alcalinité de ces substrats,
d’apres les résultats trouvés, 1’alcalinité était plus élevée qu’au départ, ce qui référe aussi a la
production d’ammoniac, ce paramétre n’était pas analysé dans cette étude pour bien montré son
effet.

D’apres la littérature dans les cultures thermophiles, I'adaptation des microorganismes a des
concentrations élevees en sodium se produit simultanément avec la perte de leur capacité a
produire des polysaccharides extracellulaires. En conséquence, la présence de fortes
concentrations de sels favorise la défloculation et conditionne les bactéries a se développer
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individuellement ou en petits agrégats, ce qui contraste nettement avec la croissance d'agrégats
élevés (granules) observée dans d'autres digesteurs anaérobies fonctionnant en I'absence de
salinité[23]. Comme conclusion la digestion anaérobie en phase thermophile présente une
sensibilité plus elevée a la conductivité qu'en phase mésophile.

Méme remarque concernant le chrome en phase thermophile et mésophile, la réduction du Cr*®
avec de grand pourcentage revient a son réduction au Cr*3ajoutant sur ¢a 1’adsorption par les
boues, et pour ce dernier la précipitation ou 1’adsorption a augmenter son pourcentage
d’¢élimination dans les eaux usées de tannerie.

1VV.1.4 Conclusion

L’¢étude de la digestion anaérobie des eaux usées de tannerie par les boues secondaires issues
d’une station d'épuration municipale aux conditions mesophile et thermophile était
satisfaisante, les résultats des BMP test dans les deux conditions ont montré 1’utilité de ce
procédé a réduire la pollution dans ces eaux, mais aussi produire de 1’énergie sous forme de
biogaz.

Cette étude a permis de mettre en exergue les recommandations suivantes afin d’améliorer le
fonctionnement de la digestion anaérobie en traitant une telle eau usée complexe comme celle
issue des tanneries sont :

e Le traitement & une température mésophile (37°C) est plus efficace qu’a une
température thermophile (55°C), vu I’effet de la température sur les microorganismes.

e L’ajout de la solution tampon est essentiel pour maintenir le pH de la solution dans le
voisinage de 7, ce qui assure le bon fonctionnement des microorganismes
méthanogenes.

e Ces eaux se caractérisent par la présence de plusieurs facteurs inhibiteurs de la DA,
comme le chrome, la salinité et I’ammoniac, un prétraitement avant le procédé
biologique est recommandé pour réduire leur effet.

e La forte charge organique peut réduire le bon fonctionnement des microorganismes en
termes d’augmentation des acides gras volatils qui vont abaisser le pH ou
I’augmentation de I’ammoniac qui vas élever le pH, et dans ces deux cas il y aura une
inhibition du processus.

e Le rapport entre la quantité d’inoculum et de substrat est important a déterminer afin
d’évaluer son effet sur la réduction de la charge organique et sur la production maximale
de biogaz.

L'effet de différents rapports Inoculum / Substrat sur la performance de la digestion des eaux
usées de tannerie sera I’objet de la partie suivante ; afin d’évaluer I’effet de ce paramétre sur la
génération de biogaz, la production de méthane et la réduction de la DCO, en plus une étude
cinétique pour déterminer les constantes cinétiques du procédé biologique.
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Influence du rapport I'inoculum sur le substrat (I / S) sur la digestion
anaérobie des eaux usées de tannerie : production de biogaz et étude
cinétique

IV.2.1. Introduction

Le processus biologique visant la conversion anaérobie des matiéres organiques en une source
optimale, en raison de plusieurs parametres de fonctionnement (par exemple la température, le
pH initial, le rapport I/S, etc.). Ces parametres peuvent affecter la pertinence, la commodité et
par la suite le succés du processus de la digestion anaérobie (DA) a traiter les déchets
organiques. Parmi ces parameétres, le rapport du mélange entre I’Inoculum et le Substrat (1 / S)
joue un réle important dans le fonctionnement optimal du procédé des points de vues
performance, charge organique (I'OLR), production de méthane etc. dans un digesteur a
I’échelle laboratoire ou industrielle. En effet, d’aprés la littérature un rapport élevé peut
effectivement réduire le taux de traitement du procédé biologique, alors qu'un faible rapport
peut provoquer une acidification du systéme [1] . Les deux événements entrainent une sous-
performance du processus (ex : dégradation partielle de la matiére organique et production
aléatoire de biogaz). De plus, s’assurer d’un ISR optimal dans le digesteur garanti la présence
des trois groupes de bactérie nécessaires
a la fermentation des matiéres organiques primaires et intermédiaires. [2]

Plusieurs points étaient étudiés dans cette partie afin d’évaluer 1I’influence du rapport Inoculum
- Substrat (1 / S) sur la digestion anaérobie des eaux usées de tannerie, en considérant les
objectifs suivants :

- Déterminer le rapport Inoculum sur Substrat optimal pour une production de biogaz maximale.

- La caracteérisation du biogaz, pour déterminer le volume de méthane produit par les eaux usées
de tannerie.

- Le suivi de I’élimination de différents parameétres de qualité des eaux usées dont
principalement la demande chimique en oxygene.

- La cinéetique de production de méthane, en considérant deux modeles non lineaires (Modele
cinétique de premiere ordre et le modele de Gompertz modifié).
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1VV.2.2 Méthodes et matériels

IV.2.2.1 Origine du substrat

Dans cette étude, le substrat utilisé provenait des rejets des eaux usées de la tannerie Mégisserie
Aurassienne «<SPA-MEGA>» située a Batna. Les eaux usees de tannerie utilisée dans cette étude
sont de la méme source que 1’étude précédente, et étaient préparés de la méme facon. Le
substrat était stocké a 4°C dans le réfrigérateur avant utilisation ultérieure. Les caractéristiques
des eaux usées brutes sont indiquées dans le tableau 1

IV.2.2.2 Origine de I’inoculum

Des boues secondaires de la station d'épuration municipale située a Pasakoy Turquie ont été
utilisées comme inoculum dans cette étude. Celui-ci a été soumis a une période de famine de
30 jours avant le démarrage des expériences. La pré-incubation a été effectuée a la condition
mésophile de (35 £ 2 ° C), afin d’assurer 1’adaptation des microorganismes a la température, et
dans des réacteurs batch étanches a I'air qui assure les conditions anaérobies. Cette opération
était nécessaire pour assurer la dégradation et épuisement complet de la matiére organique
biodégradable résiduelle présente dans les boues selon les recommandations de la littérature
[3,4].

La composition des deux effluents est présentée dans le tableau 1

Tableau 1 : Composition du substrat et de I’inoculum

Parameétres Unité Substrat Inoculum
pH - 8.99+0.01 7.65+0.02
TS mg/L 47400196 36010+130
TVS mg/L 3900+120 19450+89
DCO totale mg/L 12528+20.1  21600+28.8
DCO soluble mg/L 3758.40+19.3 2880+14
TA mg CaCOs/L  500+10 250045
TAC mg CaCOs/L  700+10 277045
TKN mg/L 126.17+1.60 140+1.13
NH.* mg/L 84.78+0.62 76.66+4.96
PO%*, mg/L 268.55+ 229.32+
SO mg/L 274.87+ 16.54+
Chrome Total mg/L 45.01+0.5 -

1V.2.2.3 Essais de réacteur par BMP test

Les tests de potentiel biochimique de méthane (BMP) sont largement utilisés pour déterminer
la biodégradabilité des déchets organiques. Ce potentiel représente la quantité maximale de CH4
gu'un substrat organique peut produire dans un procédé de DA, et dans des conditions
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opératoires bien définies. La procédure adoptée pour effectuer les tests BMP dans cette étude
est détaillée dans les lignes suivantes :

Les boues activees aérobies contiennent suffisamment de méthanogénes pour devenir une
source potentielle de ces microorganismes, en vue de les utilisés dans le procédé de la digestion
anaérobie[5,6]. Dans ce but, ces boues ont été utilisées dans la Co-digestion des eaux usées de
tannerie. Avant d’entamer les essais de la DA, ces boues était mises dans des réacteurs batch
étanches a l'air ou les conditions anaérobies ont été précedemment créées comme mentionné
dans la section 1V.2.2.2.

Le rapport I/S ou rapport d’alimentation correspond au rapport de la quantité de solides volatiles
des boues (inoculum) sur la quantité des solides volatiles des eaux usées de tannerie (substrat)
introduit dans un batch. Chaque test BMP a été réalisé en duplicate, ou les rapports I/S
considérés en termes de TVS sont comme suit : 0 ; 1 ; 1.5, 2 and 2.5. Ces rapports ont été
obtenus en maintenant une concentration constante des TVS d'inoculum et en variant la
concentration des TVS du substrat.

Tous les tests BMP ont été effectués avec une charge organique relativement faible afin d’éviter
la possible inhibition au chrome ou au sulfure accompagnant habituellement les eaux usees de
tannerie.

Un test BMP témoin sans substrat a également été lancé dans la sequence expérimentale et a
été déenommé Ro. Au total, 5 différents tests BMP ont éte effectués et sont dénommés
respectivement Ro, R1, R2, R3, et R4 et différenciés par le rapport 1 / S selon les valeurs listées
dans la séquence ci-dessus.

Les tests BMP ont été réalisés dans 12 réacteurs batch (bouteilles en verre borosilicaté de 250
mL) comprenant le volume du substrat variant en fonction du rapport I/S complété avec I’eau
du robinet pour atteindre le volume réactionnel de180 mL. 60 mg de bicarbonate de sodium
(NaHCO3) ont été ajoutés a tous les batch pour augmenter la capacité tampon du systeme.

Le pH était ajusté a 7 par une solution d'acide chlorhydrique (1N). De plus, un barbotage a
I’azote gazeux a été appliqué aux différents batch afin de maintenir les conditions anaérobies
[4]. Les BMP tests étaient fermés avec des joints en aluminium et des bouchons en caoutchouc
pour éviter les fuites de gaz ainsi que les entrées dair, et placés dans un incubateur a une
température de 35+2 ° C.

Tous les batch sont agités manuellement une fois par jour avant la mesure du volume de biogaz
produit, fournissant ainsi une agitation de la solution et favorisant 1’échappement du biogaz
vers la lame gazeuse.

La quantité de biogaz produite était mesurée quotidiennement en utilisant un manometre (Lutre
5 PM-9107 Taiwan), munis d’une aiguille stérile interchangeable. En I’introduisant a travers
les bouchons téflon des bouteilles, la lecture de la pression partielle est affichee et le volume de
biogaz produit est calculé selon la loi des gaz parfaits. La mesure était effectuée jusqu'a ce que
la production soit nulle.
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Tableau 2 : Composition des batch

BMP test Substrat Inoculum Eau de robinet
(mL) (mL) (mL)

Ro (blanc) 0 30+1 150+1.00

R1 (I/Sr=1) 146.48+0.48 30+1 3.52+0.52

Rz (1/Sr=1.5) 99.48+0.48 301 50.52+0.52

Rs (1/Sr=2) 74.74+0.74 301 75.25+0.25

R4 (1/Sr=2.5) 59.79+0.79 301 90.21+0.21

1V.2.2.4 Les procédures d’analyse et calculs

Les compositions de I’effluent de tannerie et de I’inoculum étaient analysées pour les
paramétres mentionnés dans le tableau 1. Les procédures et les protocoles sont expliqués dans
le chapitre 111 : Méthodes et Matériels. Les analyses éetaient effectuées au debut et a la fin des
expériences afin de calculer le rendement d’élimination des différents parametres étudiés.

Les calculs des rendements et des volumes de biogaz produits sont effectués en utilisant les
relations déja mentionnées dans la section précédente (chapitre IV : partie expérmentalel).

L'accumulation de biogaz dans l'espace gazeux dans un batch a été déterminée par
I’intermédiaire de la meure de la pression par un manométre. Comme le volume de I'espace
gazeux est constant et que le biogaz et considéré non compressible, par conséquent la variation
de la pression AP correspond au volume de biogaz produit.

La variation de pression (AP) a été mesurée et convertie en volume de biogaz produit & pression
et température standard selon les expressions suivantes (loi des gaz parfait) :

Le volume de biogaz a la température et a la pression de 1’expérience peut étre déterminé, en
appliquant 1’équation des gaz parfaits :

R.(t)*V,=n-R-T, 1)
Le volume de biogaz produit a la pression standard d’une atmosphere (1013,25 mbar) peut étre
déterminé comme suit :

RV, =n-R-T, =V, *F @

P *V
Vb B rl]:)atm h (3)
Pcb (t) = va (') (4)
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Pn (t) La pression dans headspace a I'instant t (mbar);

Vh Le volume de I'espace libre (mL);

n Le nombre de moles de gaz (moles) ;

R La constante des gaz parfaits (J K'* mol™);

Ti La température d'incubation (K), constante a 35 ° C (308,15 K);
Vb Le volume de biogaz produit (mL /gTVS STP);

Pam  Pression atmosphérique égale a 1013,25 mbar;

Peob  Production cumulée de biogaz (mL /gTVS STP).

Tous les résultats ci-dessous ont été donnés a STP (Standard Température et Pression).
Tous les résultats ci-dessous ont été donnés aux conditions standards de température et de
pression.

V., (t) =V, *m(%)(t) (5)

Py = 2V (6)

Ou:

Vm  Volume de méthane produit;

Vb Volume de biogaz produit (mL/g TVS STP);

% m Le pourcentage de méthane dans le biogaz;

Pem  Production de méthane cumulé (mL /g TVS STP).

IV.2.2.5 Modélisation cinétique
Le potentiel de bio-méthane a été modélisé en fonction du temps en ajustant les données
expérimentales a deux modeles de régression non-linéaire.

IVV.2.2.5.1 Modéle cinétique de premier ordre
Le premier est un modele de cinétique de premier ordre proposé par Hashimoto [3] (équation

(7)
Yt =Ymax (1- e XY (7

Yt Le volume spécifique cumulé en méthane (mL/g TVS) a un instant (t)

t Temps exprimé en jours ;
Ymax Le volume spécifique cumulé ultime en CHs (mL/g TVS) ;
k La constante de vitesse de production de méthane (constante de taux de désintégration

du premier ordre) (jour™?).
Le coefficient de corrélation (R?) a été obtenu pour determiner la corrélation des données
simulées et expérimentales.
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1V.2.2.5.2 Modéle de Gompertz modifie

Ce modeéle est basé sur I’hypothése que la production cumulée de biogaz dans les tests de BMP
suit la courbe de croissance microbienne dans un réacteur batch [3]. Ceci a permis le
développement du modéle de Gompertz modifié représenté par 1’équation (8) et utilisé pour
prédire la production cumulée de méthane.

Y =A-exp{—e><p(¥j'(/1—t)+l} (8)

Ou:

Y Le volume spécifique cumulé en méthane (mL / g TVS);
A Le volume ultime cumulé en méthane (mL / gTVS);

um Le taux de production maximal [mL / (gTVS * jours)] ;
LA Ladurée de la phase de latence (jours)

t  Temps de digestion anaérobie (jours) ;

e Lenombre d'Euler (2.71828).

1V.2.3 Résultats et discussions

1VV.2.3.1 Effet des rapports I/S sur la production de biogaz

La figure 1 montre la production spécifique cumulée nette de biogaz en fonction du temps pour
les différents rapports initiaux (I / S) utilisés. Elles sont obtenues par la soustraction de la
production de I’inoculum seul (le blanc) de la production de biogaz des différents échantillons.
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Figure 1. Variation de la production spécifique nette cumulée de biogaz en fonction du temps
de digestion a différents ISr
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Les expériences ont duré 21 jours. La figure 1 montre la production cumulée de biogaz des eaux
usées de tannerie en fonction du temps a différents (1Sr). Comme il peut étre remarqué, La
production de biogaz varie en fonction du rapport I/S. En effet, la figure 1 montre que la
production de biogaz augmente au fur et a mesure que le rapport (1/S) diminue, correspondant
a I’augmentation de la charge, la méme remarque est rapportée dans les études de Shujuan et al
[7] et Kalloum et al [8]. Les volumes cumulés de biogaz produits aprés 21 jours de digestion
pour les valeurs du rapport I/S de : 1, 1.5, 2 et 2.5 étaient respectivement de 154.22, 204.009,
99.38 et 75.08 mL /g TVS. Ces valeurs indiquent que le rapport le plus faible (R1 I/Sr=1) n’a
pas généreé la production maximale de biogaz comme attendu, mais le rapport R2 (1/S=1.5), avec
une différence de volume cumulé produit entre les deux de 49.87 mL/g TVS. L’étude de Raposo
et al [9] sur I’influence du rapport I/S sur le potentiel biochimique en méthane du mais, dans
des essais batch, a montré une forte diminution de la production de méthane pour des rapports
I/S inférieur a 0,25 exprimé en g de matiére volatiles d’inoculum par g de matiéres volatiles
(VM) de substrat. Utilisant un autre substrat, Raposo et al [10] ont étudié I’influence du rapport
I/S sur la digestion anaérobie du gateau résultant de 1’essorage de 1”’huile de tournesol lors de
sa fabrication; en considérant des rapports 1/S de 3, 2, 1.5, 1, 0.8 et 0.5. Les résultats obtenus
montrent que le processus de digestion anaérobie était totalement stressé pour les rapports de
0.5 et 0.8 mais légérement stressé pour ceux de 1 et 1.5. En effet, ces résultats montrent que la
diminution du rapport /S au-dessous de 1 n’assure pas une production maximale de biogaz, de
méme que pour son augmentation au-dela de 1.5 jusqu’a 2. L’étude de Sri Bala Kameswari et
al (2012) [11], sur la génération de la bioénergie dans la Co-digestion des déchets solides de
tannerie, a confirmé que l'augmentation du rapport I/S au-dela de 1.5 ne donne pas une
augmentation significative de la production de biogaz. De plus, les mémes auteurs ont trouve
que le rapport I/S optimal de 1.10 dans le traitement des boues de tannerie a généré un volume
spécifiqgue maximal de biogaz de 0,172 L /g VS [12]. Dans le cas de cette étude sur les eaux
usées de tannerie, le ratio I/S optimal était de 1.5.

D’aprés les courbes de la figure 1, la production de biogaz a commencé immédiatement pour
tous les échantillons avec différentes vitesses, sauf pour le blanc dont la vitesse est restée nulle
jusqu’au cinquiéme jour. Le meilleur démarrage est réalisé pour 1’échantillon R4 avec un I/S
de 2.5 suivi de R2 avec un I/S de 1.5 puis R1 avec un I/S de 1 et enfin R3 avec un I/S de 2. Ce
phénomene pourrait s'expliquer par le fait que le substrat a été instantanément consommeé par
les bactéries acétogénes et que les acides organiques ont été utilisés par les bactéries
méthanogenes comme source de nourriture.

La figure 2 montre que le pourcentage de méthane dans le volume total de biogaz augmentait
au fur et a mesure que les rapports I/S diminuaient. Les pourcentages de méthane dans le biogaz
étaient respectivement de 57.61%, 59.00%, 48.32% et 47.69% pour les valeurs des rapports 1/S
de 1, 1.5, 2 et 2.5. Par conséquent, le volume cumulé de methane (mL/g TVS) pour chaque
rapport I/S considéré a été déduit en multipliant le volume cumulé de biogaz produit (mL/g
TVS) par le pourcentage en methane trouvé correspondant. La production en méthane variait
de 120.41 a 35.80 mL/g TVS ajouté, Le pourcentage de méthane était plus important dans R1
(I/Sr=1) et R2 (I/Sr=1.5) que dans R3 (I/Sr=2) et R4 (1/Sr=2.5). En effet, l'activité des
microorganismes était plus lente contrairement aux rapports R2 et R1 ou I’activité était plus
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importante comme montrée par 1’allure et la pente des courbes des phases exponentielles. Le
rapport R2 a donné le volume de biogaz et le pourcentage en méthane les plus élevés et ce
résultat est en accord avec les résultats présentés dans les sous-sections préceédentes, confirmant
ainsi que le rapport 1 /' S optimal était de 1,5. Les variations du pourcentage de méthane pour
différents rapports | / S sont présentés sur la Fig. 2

100 -
90 4
20 4
70 4

60

)%
40 -
30 -
20 -
10 -
0.

1(I/8=1) R2(IS=1.3) R3(I/3=2) R4 (I5=2.5)

mMeéthane

Figure 2. Variation du pourcentage du méthane pour les différents rapports I/S

1V.2.3.2 L’effet des rapports I/S sur la réduction des DCOt et DCOs

La figure 3 représente les résultats des variations de 1’¢limination de la DCO totale et soluble
obtenus pour les eaux usées de tannerie, pour chaque rapport inoculum/substrat considéré, par
la DA aprés une durée d’incubation de 21 jours.

L’élimination de la DCO est un paramétre important pour juger de la performance du procédé
biologique dans I’¢limination de la pollution. Selon la figure 3, la réduction de la DCO soluble
pour tous les rapports considéres est plus importante que la DCO totale, avec des valeurs de
75.88%, 92.88%, 84.25% et 76.05% pour les rapports I/S de 1, 1.5, 2 et 2.5 respectivement.
Cela est certainement di au fait que la matiére organique soluble est plus facile et rapide a
dégrader par les microorganismes que la matiére solides, ¢’est pour cela qu’il y cette différence
entre les taux d’élimination de la DCO soluble est de la DCO totale. Les pourcentages
d’¢élimination de cette derniere n’a pas dépassé les 65%, avec des valeurs de 64.85%, 53.74%,
15.25%, et 10.11% pour les rapports I/S déja mentionnés. Des résultats similaires d’élimination
sont rapportés par différents chercheurs considérant différents substrats, Santalla [13] travaillait
sur la digestion anaérobie des eaux usées porcines, ils ont trouvé que la Co-digestion de ce
substrat avec des boues de station d’épuration a amélioré 1’¢limination de la DCO totale pour
atteindre 52 % en comparaison avec la Co-digestion du méme substrat avec du fumier de bovin
qui donna un taux d’élimination de seulement 14.60%, pour un rapport I / S de 0.05 . Le
traitement anaérobie des déchets solides de la partie riviere des tanneries a donné des
rendements d’élimination de la DCO de 73.94% [14]. Pour Eskicioglu et al [2] I’utilisation
d’une configuration batch pour le traitement anaérobie meésophile du résidu d'une usine
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d'éthanol de mais broyé a sec a donné une élimination de la DCO variant de 76 a 86% pour des
rapports 1/S de 1.83 a 0.46 respectivement.
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Figure 3. Variation du rendement d’élimination de la DCOt et DCOs pour les différents
rapports I/S

1VV.2.3.3 L’effet des rapports Inoculum/Substrat sur la caractéristique finale de
Peffluent

Le tableau 3 résume les résultats trouvés aprés la digestion anaérobie des EUT a différents
rapports inoculum/substrat.

Tableau 3 : L’effet des I/Sr sur la caractéristique finale de 1’effluent

BMP Test  pH NHs* (%) TKN (%) POs3 (%) SO (%)
RO (blanc)  7.54+0.06 29+0.10  80.08+0.12 56.67+0.47 69.70+0.15
R1(I/Sr=1)  7.39+0.32 51.37+0.41 42.59+0.09 50.62+0.69 91.04+2.98
R2 (I/Sr=1.5) 7.41+0.27 55.43+1.37 42.17+0.06 51.24+0.26 90.86+2.80
R3(I/Sr=2)  7.23+0.06 56.95+2.40 57.60+0.14 44.94+0.19 47.01+0.79
R4 (I/Sr=2.5) 7.29+0.06 63.47+1.98 61.01+0.08 60.88+0.55 20.24+3.55

Apreés 21 jours d’incubation les valeurs du pH des batch n’ont pas trop changé de la valeur
initiale, lors du démarrage des essais de BMP test, de 7. En effet, de trés faibles augmentations
ont été enregistrées sans toutefois dépassées I’intervalle des valeurs recommandées pour assurer
le bon fonctionnement du procédé. L’ajout d’une solution tampon a donné cette stabilité au
systeme et a garanti donc un milieu favorable pour les méthanogenes.
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Au cours de la digestion anaérobie, I'azote (N) et le phosphore (P) se libérent suite a la
biotransformation des protéines [15], ces deux parametres sont reconnus étre des nutriments
bénéfiques pour la croissance microbienne[16].

L’¢limination de ’ammonium dans cette étude varie de 51.37% jusqu’a 63.47% pour les
rapports considérés et montrés dans le tableau 3, méme chose pour les phosphates ou les
rendements d’élimination varient de 50.62% jusqu’a 60.88%. Pour augmenter ces taux
d’élimination pour I’ammonium et le phosphore des chercheurs ont proposés la combinaison
de la DA avec d’autres procedés. Tada et al [16] ont testé I’effet de la zéolite naturelle sur la
production de méthane durant la digestion anaérobie de boues organiques riches en ammonium,
les résultats ont montré que presque toutes les zéolites testées peuvent éliminer le NH4" au
méme niveau; cependant, seule la mordénite naturelle a amélioré la production de méthane lors
de la digestion anaérobie des boues riches en NH"4.

Le TKN est lasomme de I'azote organique, de I'ammoniac (NHs) et de I'ammonium (NH*4), les
faibles efficacités d’élimination observées pour TKN sont attendues puisque les digesteurs
anaérobies sont connus pour réduire des quantités négligeables de nutriments [17], les
pourcentage d’élimination varient de 42.59% a 61.01%.

Le sulfate est un élément inhibiteur de la DA, sa forte teneur aide a la formation de sulfure
d'’hydrogéne dans les réacteurs anaérobies. La réduction des sulfates en sulfure est réalisée par
les bactéries sulfato-réductrices (SRB) [18]. D’aprés les résultats montrés dans le tableau 3,
I’élimination des sulfates a la fin de la digestion anaérobie varie de 20.24% a 91.04%, c’est d{
a sa transformation en H»S. , Euiso et al [19] rapportaient que les concentrations inhibitrices
des sulfates varient selon le substrat a traiter, un exemple dans les sédiments d'eau douce. Les
résultats de la croissance des méthanogenes a été complétement arrétée a 910 mg /L. Les
concentrations inhibitrices seraient plus élevées dans les digesteurs anaérobies variant de 500
mg /L a 2400 mg /L. Les concentrations inhibitrices de sulfure sont aux environs de 200 mg/L
pour les méthanogenes et 150 mg /L pour les SRB dans la digestion anaérobie comme rapporté
par Midha et al [20]. Vu que la concentration initiale en sulfate dans les eaux usées de tannerie
considéré dans la presente etude était de 274,87 mg/L et dans I’inoculum de 16.54 mg/L, la
somme des sulfate des deux n’aurait pas influencé le procédé de digestion anaérobie, vue
qu’elle n’a pas atteint la limite de 2400 mg/L, mais pour s’assurer de 1’élimination de son effet
inhibiteur, des méthodes physicochimiques telles que I'extraction directe a l'air, la précipitation
chimique et I'oxydation sont couramment utilisées aujourd'hui.

IVV.2.3.4 Simulation Cinétique de la production de méthane

L'étude cinétique du processus de DA fournit des informations trés utiles pour lI'analyse, la
conception et le fonctionnement du procédé de fermentation[4], différents modéles cinétiques
ont été utilisés pour la modélisation de la production cumulée de méthane dans les réacteurs
batch. Les plus utilisés correspondent aux modeéles de premier ordre et de Gompertz modifie.
Le modele cinétique du premier ordre est le plus simple pour expliquer la DA d’un substrat, car
il fournit une base directe pour comparer les performances du processus stable dans des
conditions pratiques [21]. Le modéle de Gompertz modifié (Eg. (8)), peut décrire et prédire
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avec précision (la production spécifique) cumulée de méthane pour le processus de digestion
anaérobie, et qui a été largement utilisé dans la modélisation de la production de méthane par
différents chercheurs[22].

La cinétique de la production de méthane a éte etudiée a travers l'analyse du potentiel de
production de méthane, le taux maximum de production de méthane et la (durée) phase de
latence obtenus par I'ajustement des données expérimentales au modéle cinétique de premier
ordre et au modele de Gompertz modifié (MG) afin d'identifier le meilleur ajustement et
d'analyser les parametres cinétiques.

Les résultats expérimentaux et simulés de la production spécifique de méthane sont montrés
dans la figure 4.

Au démarrage, le modele cinétique de premier ordre ne présente pas une phase de latence, et
montre plutdt une production directe du méthane dés le commencement du traitement, tandis
que les résultats expérimentaux montrent des phases de latence de un a quelques jours pour tous
les rapports testés. Ces durées de temps de non-production représentent le temps d’adaptation
des microorganismes au substrat a traiter. La figure 4 montre que le modéle surestime la
production de méthane au démarrage du traitement et ne considere pas la phase de latence dans
la courbe de production de méthane traitant des substrats complexes comme les eaux usées de
tannerie, ce qui est également souligné par Coérdoba et al (2016) [21]. Le modele de premier
ordre ne prend pas en compte la présence d'une phase de latence puisqu'il décrit le processus
une fois que la phase exponentielle de production de méthane a commencé. Lorsque le
processus nécessite des périodes d'adaptation plus longues, les résultats du modele ne peuvent
pas expliquer le processus dans son ensemble, ce qui est confirmé par les coefficients de
corrélations (R2) obtenus qui sont entre 0.954-0.989.

L’élimination de la phase de latence par le modéle de premier ordre a créé un décalage entre
les deux courbes au début de la simulation. Résulte en la poursuite de la surestimation de la
production de méthane en phase exponentielle. Par ailleurs, la différence entre les résultats
expérimentaux et simulés n'est pas trés importante, en effet, en observant la Figure 4, les points
de chaque résultat de cette phase ne sont pas trés loin les uns des autres, ce qui est confirmé par
les valeurs calculés, par exemple pour 1/ Sr =1, la différence ne dépasse pas 6,37 mL /g TVS,
9,90 mL /gTVSpour I /Sr=1,5,et4,44 mL/gTVS pour I/ Sr =2, tandis que pour le rapport
I /S =25, les résultats expérimentaux et simulés se superposent presque parfaitement dans la
phase exponentielle, pour tous les points, seulement deux a trois points de différence.

Arrivant aux points d’inflexion avant la phase stationnaire, le mod¢le cinétique de premier ordre
sous-estime la production du méthane dans toutes les courbes des ratios testés, pour ensuite la
surestimé faiblement dans la phase stationnaire, ou les valeurs simulés de la production
maximales pour chaque ratio sont plus élevées que les valeurs expérimentales, ce qui est
confirmé par les résultats montrés dans le tableau 4. Les valeurs de Yexp (Le volume spécifique
cumulé ultime en CHa) sont inferieures a celles de Ymax avec des valeurs différentes, on peut
observer que la différence entre les données expérimentales et simulées a augmenté au fur et a
mesure que le 1/Sr augmentait. Les différences les plus élevées ont été trouvées pour le rapport
1/S=2.5, le modele a surestimé la valeur expérimentale de 25.28%,
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Il est évidant que les limites de ce modele résident dans le fait que I’ensemble des paramétres
cinétiques qu’il utilise sont insuffisants pour décrire biologiquement le processus, et aussi que
I’obtention de ces parametres cinétiques est impossible pour certains substrats complexes.

En général, en observant la figure 4, le modele de Gompertz convient mieux que le modele
cinétique du premier ordre avec les résultats experimentaux, ce qui est confirmé par les résultats
du tableau 4. L'analyse statistique a montreé que les coefficients de corrélation R2 pour le modele
de Gompertz modifié étaient significativement plus élevés que ceux du premier ordre, ils
varient de 0.984-0.998, d’aprés Nielfa et al (2015) [23] ce modéle peut expliquer 99% des
résultats des BMP tests.

Les valeurs de Ymax prédites a partir du modéle de Gompertz modifiée semblaient étre
Iégérement moins que celles des valeurs de Y expérimentales, avec des sous-estimations de
production de méthane variant de 4.10% pour 1/Sr=1, 1.57% pour 1/Sr=1.5 et 5.76% pour
I/Sr=2, tandis que pour I/Sr=2.5 la production en méthane est surestimée de 9.19%. Les faibles
écarts obtenus entre les valeurs simulés et expérimentales, suggerent que les modeles proposés
prédisent le comportement des réacteurs tres précisément. Et par conséquent, le rapport I/S peut
étre considéré comme un facteur essentiel pour influencer le rendement ultime en méthane dans
la digestion anaérobie des eaux usées de tannerie.

On remarque aussi que pour le rapport I/Sr= 2.5, la production en méthane préedite par le modele
de Gompertz modifié n’est pas nulle a t=0, et donne une valeur négative pour (1), la valeur
négative de A est négligeable parce que celle-ci est seulement mathématiquement possibles mais
pas possibles dans la réalité, est n'a aucune signification physique ce qui est aussi confirmé par
Tian et al (2015) [24] ; d’aprés Donoso-Bravo et al (2010) [25] dans le cas du MG , quand A
est négligeable et t = 0, Ymax converge vers Yt/ (exp (exp)) et qui est une valeur positive, mais
quand A > 0 et t = 0, Ymax converge vers 0. C'est pourquoi cette équation est utilisée
principalement dans la production d'hydrogéne ou un temps de latence important se produit
parce qu'une population spécifique est utilisée.

Sur la base des résultats du modéle de Gompertz modifié regroupés dans le tableau 4, en
augmentant le rapport Inoculum/Substrat, la durée de la phase de latence correspondant (1) a
montré une augmentation relative. Le A était d'environ de 0.89 jours pour R1, 0.94 pour R2, et
1.38 jours R3, la production de méthane pourrait étre retardée dans la période de digestion
initiale parce que les étapes de désintégration et d’hydrolyse qui déterminent la vitesse dans le
processus de digestion anaérobie étaient fortement affectées par 1’adaptation de 1’inoculum au
substrat. Méme remarque faite par Yoon et al [26] qui ont étudiaient 1’effets du rapport substrat
sur inoculum sur le potentiel biochimique de méthane des déchets d'abattoir de porcherie.
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Tableau 4 : Parametres de simulation estimés a partir des équations du modele cinétique de
premier ordre et du modéle modifié de Gompertz

BMP Test R1 R2 R3 R4
(1/Sr=1) (1/Sr=15)  (1/Sr=2) (1/Sr=2.5)
Yexp 89.90 121.43 48.02 35.87
Modéle Y mex 93.00+2.71 126.06+#3.30 50.69+2.30  44.94+1.90
C'”é;'q“e k 0.176+0.015 0.212+0.010 0.146+0.017  0.079+0.006
e
oremier R? 0.969 0.963 0.954 0.989
ordre
Modéle de A 86.18+0.56 119.52+0.46 45.25+0.58 39.17+1.54
GomdP‘;[tZ pumax  14.27+0.003 23.11+0.002 7.23+0.006  2.25+0.007
moairie
A 0.89+0.06  0.94+0.03  1.38+0.12  -1.20+0.35
R? 0.996 0.998 0.988 0.984

L’analyse des résultats ci-dessus ont montré que le rapport Inoculum/Substrat peut affecter les
paramétres cinétiques des BMP. Selon les résultats regroupés dans le tableau 4, le coefficient
cinétique k du modeéle de premier ordre varie de 0.079 a 0.212 jours 2, la valeur du coefficient
k la plus élevée correspond au rapport optimal qui a donné le maximum de méthane, qui est
dans le cas des eaux usées de tannerie de 1.5. Dans le cas de ce modeéle, une valeur de k plus
élevée signifie un taux d'hydrolyse plus élevé, ce qui est utile pour améliorer I'efficacité de la
digestion anaérobie.

Le taux maximal de production de méthane spécifique (um) a généralement tendance a
augmenter parallelement a l'augmentation du rapport 1/S, um a augmenté de 14.27
ml/gTVS/jours pour le ratio 1 a 23.11 ml/gTVS/jours pour le ratio 1.5, pour ensuite diminuer a
7.23 ml/gTVS/jours pour le ratio 2 et 2.25 ml/gTVS/jours pour le rapport de 2.5. Dans le cas
des EUT I’augmentation du rapport Inoculum/Substrat de 1.5 jusqu’a 2.5 a résulté en une
grande diminution du taux de production maximal de 92.7%, ce qui souligne lI'importance de
choisir un I/Sr approprié pour optimiser les performances du processus.

Pour I’étude cinétique de la digestion anaérobie, le modéle de Gompertz modifié a fitter de
maniere adéquate les donnees expérimentales mettant en évidence des différences dans la
cinétique des données selon I’I/Sr.
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Figure 4. Résultats expérimentales et simulés de la production cumulée en méthane utilisant le
modele cinétique de premier ordre et le modele de Gompert modifié
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1VV.2.4 Conclusion

Les résultats de cette recherche prouvent la faisabilité du procédé DA pour traiter les eaux usees
de tannerie, assurant ainsi la protection de I'environnement, de plus, les eaux usées des tanneries
peuvent étre considérées comme une source d'énergie renouvelable a faible codt.

Une efficacité d'élimination de la DCO soluble voisine de 80% et un pourcentage en production
de méthane de 60 % sont des résultats encourageants qui peuvent sans doute étre améliorés en
optimisant les conditions opératoires et en prétraitant le substrat dans le but de réduire la
concentration d'inhibiteurs.

Cette recherche a démontré la dépendance intime entre le rapport I/S et la production de biogaz,
a des rapports plus élevés ou plus faibles que 1.5, une différence importante dans la production
résultera.

La détermination des parameétres cinétiques peut compléter les informations obtenues dans un
test BMP. Dans cette étude le modéle de Gompertz modifié était le mieux adapté a décrire les
données expérimentales. Bien que davantage 1’application d’autres modéles cinétiques est
recommandée pour bien comparé ces modeles non linéaires, a la fin, le choix du rapport optimal
est critique car les eaux usées des tanneries sont riches en composeés organiques et présentent
une forte concentration d'inhibiteurs tels que le sulfure et le chrome. Donc, le processus pourrait
facilement étre surchargé et / ou inhibé et les résultats de performance seront en deca des
attentes provoquant ainsi la pollution de I'environnement et des pertes économiques.
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Effet de la coagulation chimique comme prétraitement sur la digestion
anaérobie des eaux usées de tannerie

1VV.3.1 Introduction

L'industrie de tannerie génére de grandes quantités de déchets riches en matiére organique et
en métaux lourds. Prés de 70% des charges organiques polluantes en termes de demande
chimique en oxygene (DCO) et de solides totaux sont engendrés par les processus de trempage,
chaulage, dégraissage, décapage et de tannage des peaux brutes. En outre, les produits
chimiques tels que les acides, les alcalis, les sels de chrome, les tanins, les solvants, les sulfures,
les colorants, et de nombreux autres composes utilisés pour la transformation des peaux brutes
en cuir commercial ne sont pas complétement fixes et ce retrouvent dans I'effluent [1].

Pour éliminer cette grande pollution des eaux usées de tannerie, des procedés biologiques,
physiques et chimiques étaient utilisés avec succes par le passé [2-5], mais d’apreés la littérature,
les traitements chimiques et biologiques, lorsqu'ils sont effectués séparément, ne sont pas
suffisants pour réduire le niveau des contaminants dans les eaux usées de tannerie
conformément aux réglementations nationales, alors qu'une combinaison de procédés
physiques, chimiques et biologiques pourrait s'avérer efficace.

Par conséquent, le but de cette étude était de tester I'efficacité du processus de coagulation en
tant que prétraitement des eaux usées de tannerie réelles pour les objectifs suivants :

- Réduire les concentrations des composés toxiques (chrome et sulfure) afin d'atteindre
une valeur tolérable aux microorganismes du processus de digestion anaérobie, tout en
évitant une élimination significative de la DCO qui, autrement, compromettrait la
production de biogaz.

- Tester différentes concentrations du coagulant, et suive le rendement d’élimination des
COmpOoses toxiques.

- Suivre la caractérisation aprés coagulation des échantillons prétraités.

- Evaluer la biodégradation des eaux usées de tannerie prétraités et non-prétraité, par le
suivi de la production de biogaz et sa composition.

- Evaluer la caractéristique finale des échantillons en termes d’¢limination de la DCO et
de la réduction des TS et TVS.

- Déterminer les parametres cinétiques par la simulation des résultats de la production en
méthane par trois modeéles cinétiques (modéle de Gompertz modifié, la fonction
logistique, et le modele de Richards).
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1VV.3.2 Méthodes et Matériels

1VV.3.2.1 Substrat

Les eaux usees de tannerie utilisées dans cette étude ont été collectées aupres de la SPA Tannery
Manufacturer DMD située a Solofra, en Italie.

Les eaux usées générées par cette tannerie se composent du mélange des deux rejets issus des
deux principales chaines de traitement des peaux. Le premier provient de 1’opération de pré-
tannage qui comporte plusieurs étapes dont (le trempage, 1’épilage, le chaulage, etc.), et le
second provient de 1I’opération de tannage dont le tannage au chrome suivi de la teinture.

L'eau usée utilisée dans les expériences était obtenue en mélangeant des volumes égaux des
deux rejets précédemment mentionnés, ce qui donne une proportion de 50:50 en volume (v / V).
Le mélange résultant a été stocké a 4 °C dans le réfrigérateur avant son utilisation ultérieure.
Les caractéristiques des eaux usées brutes sont indiquées dans le tableau 1, en considérant les
intervalles de valeurs obtenues pour chaque paramétre durant cette recherche.

1VV.3.2.2 Inoculum

Les boues activées secondaires provenaient de la ligne de retour des boues dans la station
d’épuration située a Nola, en Italie, ont été utilisées pour préparer I'inoculum. En effet, les
échantillons de boues ont été soumis a des périodes de famine de 15 & 30 jours avant le
démarrage des expériences pour s’assurer de 1’élimination totale de substrat résiduel. La pré-
incubation était accomplie dans des réacteurs batch étanches a l'air, afin de garantir I’avénement
des conditions anaérobies, & une température de 35 £ 2 °C pour S’assurer de I’adaptation des
microorganismes aux conditions mésophiles[6].

Tableau 1 : Caractéristiques des eaux usées de tannerie et I’inoculum

Parametres Unité Inoculum Substrat

pH - 7.05+0.01 3.23+0.01

TS mg/L 25280+10 15650 £10
TVS mg/L 13600+7.7 5570+10
TVSI/TS % 53.79 35.59

DCOt mg/L 51496.71+1.15 23718.67 +0.01
DCOs mg/L 18278.35+0.15  20612.50+0.01
NH"4 mg/L 775.27+5.14 229.01+14.55
SO42 mg/L - 1309.5+0.1
Cl mg/L - 4299.1+0.1

S? mg/L - 380.2+0.1

Cr totale mg/L - 150.1£0.1
Lipides a/Kg - 129.86 +0.01

1V.3.2.3 Prétraitement par coagulation et floculation

Dans cette étude, les eaux usées de tannerie ont d'abord été prétraitées par coagulation et ensuite
utilisées comme substrat dans les essais de BMP potentiel de biométhane.
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Les processus de coagulation-floculation et de sédimentation étaient réalisés a l'aide d'un jar
test (Jar Test, Digital Flocculator, Espagne) composé de six béchers de 1000 mL, dont le volume
actif était de 800 mL.

L'optimisation de tous les parametres affectant les performances du processus de coagulation
(coagulant, dosage, pH et temps) n'était pas le but de cette étude et les valeurs optimales étaient
prises de la littérature [7]. Par conséquent, le chlorure ferrique (FeCls) était utilisé comme
coagulant et le pH optimal était fixé a 7,5.

Avant de realiser le processus de coagulation, le pH des six échantillons a été ajusté a 7.5 en
ajoutant une solution de NaOH (1 N). Ensuite, le coagulant FeClz a été ajouté aux échantillons
d'eaux usées de tannerie a différentes concentrations de 100, 200, 400, 600, 800 et 1000 mg/L,
Aprés addition du coagulant, les échantillons ont été agités vigoureusement pendant 5 minutes
a 100 tr / min, puis agités doucement pendant 15 minutes a 50 tr / min ; enfin, ils ont été laissés
décanter pendant 3 heures. Apres décantation, le surnageant liquide a été recueilli et analysé
pour déterminer divers parameétres chimiques, principalement les concentrations de chrome et
de sulfure, qui sont les principaux inhibiteurs présents dans les EUT.

1\VV.3.2.4 BMP Test

Le rapport de I'inoculum au substrat (1 / S) utilisé dans les tests BMP était fixé a 1,5 en termes
de solides volatils totaux (TVS) selon les résultats trouver dans 1’étude précédente.

Les tests de BMP étaient réalisés dans des bouteilles de sérum de la marque Schott (Allemagne)
d’un volume totale de 1000 mL avec bouchons hermétiques équipées d'un systéme compose de
tubes capillaires et de valves utiles pour collecter le biogaz. Différents volumes d'échantillons
prétraités et non prétraités (en tant qu'échantillons témoins) d'eaux usées de tannerie ont été
mélangés avec un volume fixe de boues anaérobies de 100 mL, avec le méme rapport | / S pour
tous les tests BMP. Micronutriments et des macronutriments ont également été ajoutés a chaque
échantillon.

De plus, de I'eau du robinet a été ajoutée pour constituer un volume de travail final de 600 ml.
Les quantités d'eaux usées de tannerie, d'inoculum, d'eau du robinet et de solution nutritive
utilisées pour chaque test de BMP sont énumérées dans le tableau 2.

La procédure pour la préparation des tests BMP est bien détaillée dans le chapitre méthodes et
matériels dans la section 111.4.

Tous les tests de BMP ont été etiquetés avec les abréviations comme suit : les essais avec des
eaux usees de tannerie prétraitées par coagulation avec 1000, 800, 600 et 400 mg/L de FeCls
ont été nommés R1, R2, R3 et R4, respectivement.

Les bouteilles ont été incubées a 35°C dans un bain-marie a température contrélée. La
production journaliere de biogaz a été mesurée par la technique de déplacement du liquide.
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Tableau 2 : Composition des BMP test

BMP test TVS Volume Eau de robinet Nutriments
(mg/L) (mL) (mL) (mL)

Inoculum (blanc) 13600£10 100£1 480+1 20+0.5
Non-prétraité 5570+10 163+1 317+1 20+0.5
R1 2180+10 415+1 641 20£0.5

(1000 mgFeCls/L)
R2 273010 332+1 148+1 20+0.5

(800 mgFeCls/L)
R3 325010 279+1 201+1 20+0.5

(600 mgFeCls/L)
R4 376010 142+1 239+1 20+0.5

(400 mgFeCls/L)

IVV.3.3 Résultats et discussions
1V.3.3.1 Effet de la coagulation sur I'élimination des inhibiteurs

Les composeés toxiques peuvent avoir un impact sur le traitement biologique des eaux usées de
tannerie. L'objectif de cette étude en premier lieu était d'étudier I'effet des concentrations du
coagulant sur la réduction du chrome et les sulfures.

Les concentrations initiales de chrome total et de sulfure dans les eaux usées de tannerie étaient
de 150 et 380 mg / L, respectivement. L'efficacité d'élimination résultant du processus de
coagulation était de l'ordre de 0,44 & 29,38% pour le Cr total et de 2,38 & 19% pour le S?,
respectivement, la figure 1 regroupe les résultats trouvés pour les deux composés pour chaque
concentration de coagulant utilisée.

35 q

—- —- o = w
(=] w (=) W =2

Rendement d'élimination (%)

L

[=]

100 200 400 600 800 1000
C ation du 1 (mg/L)
W Chrome Totale W Sulfure

Figure 1. Rendement d’élimination du chrome et du sulfure pour les différentes
concentrations de coagulant

Les faibles doses de FeCls de 100 et 200 mg /L n'ont pas eu un effet remarquable sur
I'¢limination du chrome total et les sulfures. En effet, les concentrations élevées du chrome et
du sulfure combinees a la faible concentration du coagulant utilisée seraient la raison de ce
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résultat insatisfaisant par rapport aux résultats d'études similaires. Song et al[8] avaient obtenu
un rendement d'élimination de 80 et 85% pour le chrome total et le sulfure respectivement, en
utilisant une concentration de 800 mg/L FeClz sur les eaux usées de tannerie avec une
concentration initiale de 12 mg/L de chrome total et 100 mg/L de sulfure. Chowdhury et al [9]
avait démontré qu’une concentration de FeCls de 150 mg/L traitant une eau usée de tannerie
par coagulation et filtration, avait donné un rendement d'élimination de 78, 92, 100, et 88 %
pour la DBO, la DCO, les TSS, et le SO, respectivement. Pour I’élimination du chrome total
le traitement & atteint un pourcentage de 96% (ou les concentrations finales en chrome variant
entre 9.82 et 0.63 mg/L). Le sulfate d’alumine combiné a des polymeres cationiques et
anioniques étaient utilisés par Sajjad et Javed [10] dans le traitement des EUT, ou la
concentration optimale de I’aluminium était de 100 mg/L en Alx(SO4)3 avec 5 mg/L du
polymere C-496. Le rendement d’élimination du chrome total était de 98,4%, La combinaison
de Paluminium avec un polymere anionique approprié A-100 avait abouti a 99,7%
d’¢élimination du chrome.

Les concentrations de coagulant testées (c'est-a-dire de 100 a 1000 mg/L FeCls) avait un effet
proportionnel sur I'élimination de la DCO totale : une élimination de 0,86% a €été obtenue en
utilisant la faible concentration du coagulant (100 mg/L), alors qu'une réduction de 28,80%
résultait du dosage le plus élevé (c'est-a-dire 1000 mg/L). Donc, 1000 mg/L de FeClz ont
entrainé une diminution significative du taux de la matiére organique dans les eaux usées de
tannerie, réduisant ainsi son potentiel de produire du biogaz. Dans cette étude, le but du procéde
de coagulation était d’éliminer partiellement les composés toxiques des eaux usées de tannerie,
plutdét que d’essayer de les éliminer totalement comme c'est habituellement le cas pour
démontrer I’efficacité de la méthode de traitement comme mentionné auparavant.

En fait, I'objectif du processus était de réduire la concentration des composés toxiques jusqu'a
une valeur légérement inférieure au seuil d’inhibition du processus anaérobie et simultanément
éviter une réduction extrémement élevée de la DCO. Les résultats expérimentaux ont montré
que la gamme optimale de dosage du coagulant pour atteindre ce but était de 600-800 mg/L de
FeCls. Cette gamme avait résulté en le meilleur compromis entre une réduction significative du
chrome et du sulfure avec une élimination relativement faible de la matiére organique (c.-a-d.,
DCO) qui est la source de production du biogaz.

1VV.3.3.2 Biodégradabilité des eaux usées des tanneries (prétraitées et non pretraitées)

Les courbes de production specifique cumulée de biogaz des échantillons d'eaux usées de
tannerie prétraités a différentes concentrations de coagulant sont montrees dans la figure 2.
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Figure 2. Volume spécifique du biogaz cumulé produit en fonction du temps

Les résultats montrent qu’une partie des CoOmposés organiques contenus dans les eaux usées de
tannerie sont immédiatement consommeés par les microorganismes. Aprés durée de 3 jours ou
la production de biogaz était élevée ; la production de biogaz s’était presque arrétée du 4°™ au
12°™ jour d’incubation. La production cumulée de biogaz montre une tendance similaire a
celles obtenues a partir de déchets riches en lipides. L'inhibition de la production de biogaz du
4e au 12e jour pourrait étre attribuée a la formation rapide d'acides gras volatils et / ou d'acides
gras a longue chaine. Selon I'étude de Cirne et al [11] sur la digestion anaérobie des déchets
riches en lipides, la courbe de production en méthane de ces déchets observée était similaire a
celle trouvée dans cette études, avec une phase initiale de latence dans la production de méthane
observée pour tous les essais qui était attribuée a une inhibition évidente du processus
biologique survenue en raison de la teneur élevée des acides gras de longue chaine (LCFA).
Les eaux usées de tannerie utilisées dans les tests BMP étaient caracterisées par une teneur
élevee en lipides qui favorise la formation des LCFA et des AGV.

Le substrat prétraité avec 1000 mg de FeCls (test R1) avait montré une production de biogaz
spécifique la plus faible (434 mL de biogaz/g TVS ajouté) apres plus que 30 jours d'incubation.
Malgré que le traitement a cette concentration avait montré les plus hauts rendements
d’élimination des inhibiteurs (29.38% pour le Cr total et 19% pour le S2). Ceci est dii & plusieurs
facteurs : la réduction de la DCO la plus élevée (c.-a-d. 28.80%) obtenue par coagulation de
plus la digestion anaérobie était probablement inhibée par la présence du Fer résiduel. D’aprés
Matheri et al [12] la concentration du Fe pouvant réduire la production de biogaz est de 10 mg
/L.

Dans la combinaison de la coagulation et de la DA, une concentration de 800 mg FeCls/L avait
amélioré la production spécifique de biogaz (test R2), les résultats de cette étude sont en accord
avec les résultats rapportés par Song et al [8] et Ruiz-Aguilar et al [13].

Avec une telle concentration de coagulant, la production spécifique de biogaz était de 837 mL
biogaz/g TVS ajoutés, aprés 24 jours (sur une période de traitement de 37 jours) d’incubation :
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une augmentation de plus que 10% de la production de biogaz et une diminution de 25% du
temps d'incubation étaient obtenues en comparaison au substrat non prétraité (c'est-a-dire, les
eaux usées brutes de tannerie). Smaoi et al [14] trouvaient que le prétraitement des Lixiviat par
coagulation, avec une concentration de 0.8 g/L de FeCls aurait genéré un volume de biogaz de
370 mL/g DCO plus que I’échantillon sans prétraitement.

Les résultats optimaux de la production de biogaz dans cette étude étaient obtenus lorsque les
concentrations de chrome total et sulfure étaient réduits par coagulation de 12 et 16%,
respectivement, pour atteindre des concentrations finales de 137 et 320 mg/L, respectivement.
Bien que la concentration de 800 mg/L de FeCls avait éliminé plus de DCO que la concentration
de 400 mg/L, il n’en demeure pas moins que le substrat prétraité par la faible concentration de
coagulant avait donné une faible production de biogaz. Avec un rendement d'élimination du
chrome total et du sulfure de 4.86 et 9.47%, respectivement, ce rendement n'était pas suffisant
pour prévenir I’effet inhibiteur sur le processus biologique. Le volume cumulatif de biogaz était
donc inférieur a la valeur obtenue pour le test R2 et il était égal a 506 mL/ g TVS ajouté.

Une concentration de FeCls de 600 a 800 mg/L était donc capable de réduire le chrome total et
le sulfure a une concentration de 137-148 et 320-332 mg/L, respectivement. L’intervalle de
FeClz pourrait étre défini comme la plage optimale du coagulant dans le processus de
coagulation et floculation en prétraitement des eaux usées de tannerie en amont de la digestion
anaérobie.

1V.3.3.3 Composition du biogaz
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Figure 3. Composition du biogaz (%)

La figure 3 regroupe les résultats de la composition du biogaz moyenne, en termes de CO; et
de CHg, collectés a partir des batch des tests BMP : les résultats montraient que les échantillons
prétraités avaient généeré un biogaz plus riche en méthane que dans le non-prétraité. Dans tous
les échantillons prétraités, le pourcentage en méthane était d’environ 80% avec un maximum
de 84% pour les échantillons prétraités avec 800 mg/L de FeClz (test R2). En revanche, le
contenu de méthane dans I'échantillon non-prétraite était de 58%. Ces résultats sont en accord
avec ceux publiés par Cirne et al [11] ou les déchets riches en lipides sont trés attractifs pour
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la DA et la Co-digestion en raison du taux plus élevé de méthane dans li biogaz produit par
rapport aux protéines ou aux glucides.

1V.3.3.4 L’efficacité d'élimination de la DCO totale

L'élimination de la DCO est un parametre couramment utilisé pour évaluer les performances
du processus biologique [9].
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Figure 4. Rendement d’élimination de la DCOt par la combinaison de la coagulation et la
digestion anaérobie

Les résultats en termes d'élimination de la DCO totale sont rapportés sur la figure 4.
L'échantillon preétraité avec 800 mg/L de FeCls (Test R2) a donner un rendement d'élimination
maximale de 88% apres le traitement (combinaison de la coagulation avec la DA), alors que
pour I'échantillon prétraité avec 1000 mg/L de coagulant (test R1) le rendement était de 70%,
avec cependant presque la moitié était due a la coagulation et représente donc une perte de
matiére organique pouvant étre utilisée dans la digestion anaérobie. D’aprés une étude de Arimi
et al [15] sur la combinaison de la coagulation et la digestion anaérobie traitant des eaux usées
des mélasses, qu’une concentration de 1.6 g/L de FeCls avait amélioré la réduction de la DCO
jusqu’a 63%.

Pour les eaux usées de tannerie prétraitées avec 400 mg/L de FeCls (Test R4), le rendement
d'élimination de la DCO était le plus faible de 64,6%.

Ce resultat est similaire a celui obtenu avec les eaux usees de tannerie non prétraitées. En fait,
le rendement d'élimination de la DCO de I’échantillon non-prétraité était d'environ 45% avec
la DA seule. Par ailleurs, la combinaison des deux procédes, coagulation et DA, avec une
concentration du coagulant de 800 mg FeCls/L, avait amélioré ce pourcentage d’efficacité
d'élimination de 43 %.

Les résultats obtenus en termes de production de biogaz ainsi que d'élimination de la DCO
(Figures 2-4) montrent I'efficacité de la coagulation en tant que prétraitement pour les eaux
usées de tannerie a I’amont du traitement biologique.
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1VV.3.3.5 L’efficacité d’élimination des solides et des solides volatiles totaux

Les figures 5 et 6 montrent les résultats obtenus aprés la combinaison des deux procédés
(coagulation et digestion anaérobie) sur le rendement de réduction des TS et les TVS, et
I’efficacité du prétraitement sur 1’élimination de ces deux parametres.
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Non-prétraité  R1{1000mgL E2{800mgL R3(600mgl E4{400mgL
FeCl3) FeCl3) FeCl3) FeCl3)
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2
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Figure 5. Rendement d’élimination des solides totaux aprés les deux traitements (la
coagulation et la digestion anaérobie)

Les pourcentages d’élimination des TS apres la coagulation augmentent avec 1’augmentation
de la concentration du coagulant utilisé, avec une concentration de 1000 mg/L de FeCls
I’élimination avait atteint les 55.7%, tandis que pour la faible dose du coagulant elle ne dépasse
pas les 26.12%.

La digestion anaérobie seule a donné une élimination des TS de 32.57%, et la combinaison des
deux traitements a amélioré les pourcentages pour tous les échantillons prétraités. Les valeurs
trouvées étaient comme suit : 70.63, 63.78, 56.92 et 44.74% pour les concentrations R1, R2,
R3, et R4 respectivement. Il faut souligner, par ailleurs, que la quotte part de la coagulation, en
tant que prétraitement, dans I’élimination de la DCO augmente avec 1’augmentation de la
concentration du coagulant. En effet, pour le test R1, utilisant la plus grande concentration de
coagulant testée (1000 mg/L) avait donné le rendement d’élimination le plus important (55.7%).
Cependant, ce n’était, par ailleurs, pas le but de I’utilisation de la coagulation mais plut6t pour
une élimination partielle des contaminants, afin de pouvoir bien valoriser sa combinaison dans
le traitement des eaux usées de tannerie.
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Figure 6. Rendement d’élimination des solides volatiles totaux apres les deux traitements (la
coagulation et la digestion anaérobie)

Les résultats des rendements trouves aprés la combinaison de la coagulation et la DA en termes
d’élimination des TVS sont montrés dans la figure 6.
Il est remarquable ’effet du prétraitement par coagulation des eaux usées de tannerie sur
I’élimination finale des TVS. Le procédeé de la DA seul avait donné un rendement d’élimination
qui ne dépassait pas les 40% tandis que pour les échantillons prétraités le rendement
d’¢élimination avait augmenté. Vu que le prétraitement avait réduit les concentrations des
composés toxiques (Cr et S?) cela s’était reflété sur l'augmentation de I'élimination des
contaminants, augmentant 1’effet de réduction des TVS par la digestion anaérobie.
La combinaison avait augmenté 1’¢limination a 87.80, 84.01, 70.97, et 62.85% pour les tests
R1, R2, R3, et R4 respectivement.

1VV.3.3.6 Simulations des résultats de production en méthane par les modeles cinétiques

Le processus de digestion anaérobie était formulé par plusieurs chercheurs par le modeéle
cinétique de premier ordre, mais d’apres les résultats trouvés dans la section précédente, il
s’avere gque ce modele n’est pas trop représentatif de la production en méthane par la digestion
des eaux usees de tannerie. Pour cela trois modeles étaient suggérés pour la simulation de la
production en méthane dans cette étude : le modele de Gompertz modifié, la fonction Logistique
et le modele de Richards.

IIs ont été appliqués pour montrer I’effet de la réduction des inhibiteurs par la coagulation sur
la cinétique de la production cumulée en méthane. Les modeles proposés par Zwietering et
al[16] ont été appliqués pour déterminer les parameétres suivant : le volume ultime de production
de méthane (A), le taux de production maximale de méthane (um) la durée de la phase de
latence (A). Les parametres cinétiques de la production de méthane ont été prédits sur la base
des données cumulatives de production de méthane obtenues a partir des expériences comme
indiqué dans le tableau 3.

La figure 7 montre I'ajustement des modeéles (trait rouge) avec les données expérimentales (les
points) pour les eaux usées de tannerie prétraitées et sans prétraitement.
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En général, il y a un accord global entre tous les modéles et les données expérimentales. En
comparant les modéles cinétiques (MG, FL, et MR), le meilleur ajustement a été obtenu en
utilisant le modele de Richards qui a atteint la meilleure valeur du coefficient de corrélation
(R?) dans tous les cas (au-dessus de 0,991), ce qui signifie que ce modele pourrait bien prédire
les parametres cinétiques de la digestion anaérobie des eaux usees de tannerie.

Les résultats du coefficient de corrélation (R?) utilisant le modéle de Gompertz modifié a donné
des valeurs allant de 0,961 a 0,993, alors que la fonction Logistique a donné un R? compris
entre 0,974 et 0,992 et finalement, R2 pour le modéle de Richards de 0,991 & 0,997 (voir tableau
3).

Le coefficient de corrélation donne un avis préliminaire sur le modéle qui a donné le meilleur
ajustement, et vu que le modéle de Gompetz modifié avait les valeurs de R2 les plus faibles, il
est clair que ce modeéle ne donne pas des résultats adéquats de la digestion anaérobie des eaux
usées de tannerie.

Dans la figure 7, les trois modeles ne simulent pas bien les résultats expérimentaux au début
des expériences, en sous-estimant la production de méthane et le point d’accélération. Les
formes des courbes de production de méthane cumulée dans cette étude sont plutot des courbes
étagées. Tandis que ces modeles cinétiques sont plutot de la forme S étendus. Mais apres le
démarrage de la phase exponentielle, il y a en général, un accord global entre tous les modéles
et les données expérimentales. 11 faut noter qu’il y a de faibles sous estimations et surestimations
de la production de méthane cumulée par le modele de Gompetz modifié et la fonction
logistique dans la phase exponentielle, tandis que pour le modéle de Richards, la prédiction des
valeurs simulées sont toutes en accord avec les résultats expérimentaux pour tous les
échantillons prétraités et non-prétraite.

D'apres les résultats présentés au tableau 3 (a), le volume ultime en méthane du modéle
Gompertz modifié (MG) est toujours supérieur aux valeurs expérimentales obtenues. En fait,
MG a surestimé la valeur de "A" de 31.02% pour I'échantillon non-prétraité. Cependant, pour
les prétraités, la surestimation a diminué jusqu’a21.77, 16.89, 5.55% pour I'échantillon prétraité
par 1000,800, et 600 mg FeCls/L respectivement. Pour la fonction logistique (tableau 3 (b)), la
différence entre le volume maximal cumulé de méthane expérimental et la valeur de « A » varie
entre 10.69 et 2.07%, ce qui est inférieur aux résultats de MG. Patil et al [17] signalées des
erreurs jusqu'a 8,7% lors de la prédiction des volumes cumulés de méthane en utilisant des
courbes de croissance sigmoide pour le traitement des Jacinthe d'eau.

Le modeéle de Richards a mieux simulé les données expérimentales que MG et FL. Le MR a
fourni un ajustement visuel adéequat ainsi qu'un R2 éleve (0,997), la surestimation des volumes
ultimes en méthane calculées a partir des données expérimentales ne dépasse pas les 0.1%.
Méme remarque faite par Altas [18] sur I’étude de la cinétique de la production de méthane par
les boues granulaires, utilisant les mémes modeles.

Pour le substrat prétraité par une concentration de 400 mg FeCls, les trois modeéles prédisent
bien la production de méthane cumulé dans les phases exponentielle et stationnaire. Ce qui
montre que cette concentration a amélioré le taux de production de méthane sans pour autant
changer la quantité de la matiére biodégradation du substrat traité. Par contre la concentration
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optimale dans le prétraitement par coagulation chimique (800 mg FeCls/L) a augmenté la
quantité de substrat biodégradable et a améliorer I’augmentation du taux de production de
méthane en méme temps.

D'aprés Jianghao et al [19] des valeurs plus ¢levées de um signifient une plus grande efficacité
de digestion. D’apres les résultats du tableau 3, le taux maximal de production spécifique de
méthane (um) a augmenté pour les concentrations inferieure de 1000 mg de FeCls/L, ce qui
montre bien qu’un prétraitement par coagulation des eaux usées de tannerie avec une
concentration du coagulant supérieure & 800 m/L influence la DA, en réduisant le taux de
production de méthane.

Le taux maximal de production spécifique de méthane (um) a augmenté apres le prétraitement
dans les trois modéles. Les valeurs de pum simulées pour les trois modéles sont comme suit : ils
vont de 17.01 a4 28.53 [mL / (gTVS * jours)] pour MG, de 19.81 4 31.99 [mL / (gTVS * jours)]
pour FL et de 28.61 a 43.70 [mL / (gTVS * jours)] pour MR.

De plus, um a été calculé directement a partir de la pente de la phase exponentielle des courbes
expérimentales de production de méthane et les résultats sont les suivants : 21.21 mL / (gTVS
/ jour), pour I'échantillon non prétraité, et 17.24, 41.71, 31.30, et 28.37 mL / (gTVS / jour) pour
ceux prétraités par 1000, 800, 600, et 400 mg FeCls/L respectivement. Ces résultats sont
proches de ceux déterminés par le modéle de Richards, qui confirment a nouveau que le modéle
de Richards représentait bien la production de méthane, des eaux usées de tannerie prétraitées
par la coagulation chimique.
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Figure 7. Simulation des modeéles avec la production de méthane avec et sans prétraitement
thermal (modéle Gompertz = MG ; fonction Logistique= FL ; modéle Richard= MR).
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Tableau 3 : Parameétres cinétiques estimés avec le modele modifié de Gompertz (), la

fonction logistique (b) et le modele de Richards (c)
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IV.4 Conclusion

Cette étude a montré les avantages du prétraitement des eaux usees de tannerie par coagulation
sur la digestion anaérobie. L’objectif de cette étude était de réduire les concentrations des deux
principaux inhibiteurs du processus biologique (c'est-a-dire, le chrome total et le sulfure) et
éviter la réduction de la DCO.

La combinaison des deux procédés (coagulation + DA) pour le traitement des eaux usées de
tannerie a entrainé une augmentation de la production de biogaz de plus que 10% et une
élimination de la DCO totale d’environ 90%.

La concentration optimale de FeClz de prétraitement par coagulation était située entre 600-800
mg/L, selon les résultats obtenus dans cette étude. Cet intervalle de concentrations avait permis
d’atteindre une réduction suffisante du chrome et du sulfure pour atténuer leurs effets inhibiteur,
de maniere significative, sur le processus biologique.

Ce travail a, également, confirmé I'utilité de I’utilisation des modeles cinétiques pour estimer et
comparer les parameétres cinétiques du processus de digestion anaérobie. Le modéle de Richards
représentait mieux les données expérimentales de la production de méthane en comparaison
avec les modéles de Gompertz modifié ainsi que la fonction logistique dans le cas de la DA des
eaux usées de tannerie.

De plus, Cette étude a montré ’efficacité du prétraitement par coagulation dans 1’élimination
partielle des composés inhibiteurs, toutefois, des quantités importantes de matiere organique
étaient également éliminées autrement elles seraient transformées en biogaz. Ceci peut rendre
le procédé de digestion anaérobie peu rentable en production d’énergie. C’est pour cela que
d’autre prétraitements seraient étudiés pour éviter la perte de la matiére organique et ainsi bien
mettre en évidence les avantages de la DA.
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Effet du prétraitement alcalin sur la digestion anaérobie des eaux usées des
tanneries : étude expérimentale et modélisation de la cinétique de
production du méthane

1VV.4.1 Introduction

Le méthane produit a partir de la digestion anaérobie est communément considéré comme une
énergie renouvelable, candidat prometteur pour remplacer, dans un proche avenir, les
combustibles fossiles comme source d'énergie et, par conséquent, contribuer positivement a la
conservation de l'environnement [1]. La nécessité de maximiser le taux de conversion des
déchets organiques en biogaz et de diminuer simultanément le temps de traitement a encouragé
les études visant a augmenter la biodégradabilité des déchets organiques et a réduire la quantité
des composés toxiques et récalcitrants éventuellement présentes.

Ces études ont mis en évidence I'efficacité et la commodité des prétraitements avant la digestion
anaérobie, en effet, les prétraitements améliorent la solubilisation des substrats et améliorent
par conséquent les performances du processus biologique [2]. Un effet secondaire du
prétraitement, mais non moins important, est I'élimination des agents inhibiteurs qui peuvent,
s’ils restent présents, réduire les avantages dérivés du processus de la digestion anaérobie en se
concentrant sur le composé inhibiteur principal présent dans les eaux usées de tannerie (c.-a-d.
le Cr). Divers prétraitements se sont avérés efficaces pour éliminer le Cr [3,4]. Comparé a
d'autres procédés de traitement, le prétraitement alcalin présente plusieurs avantages : (i) des
dispositifs de réalisation sont simples ; (ii) facilit¢ a mettre en ceuvre ; (iii) une efficacité
importante [3]; (iv) le temps de traitement est relativement court [5]. Les produits chimiques
utilisés pour le prétraitement alcalin sont principalement I'hydroxyde de sodium (NaOH) et
I'nydroxyde de calcium (Ca(OH)>), le NaOH étant préféré au Ca(OH)2 car il nécessite un dosage
relativement faible et offre une efficacité a solubiliser les molécules organiques complexes [2].

Sur la base de ces résultats, la présente étude vise a :

- L’utilisation d’une solution de NaOH a différentes concentrations pour varier le pH des
eaux usées de tanneriea 9, 10, 11 et 12.

- Optimiser le temps de contact qui résulte en la plus grande augmentation en DCO soluble.

- Suivre les rendements d’augmentation de la DCO soluble et de réduction du Cr, de la DCO
totale, des TS et des TVS.

- Evaluer I'effet du prétraitement alcalin sur le processus biologique.

- L’estimation des parametres cinétiques par la simulation des résultats expérimentaux
obtenus avec le modele de Gompertz modifié, la fonction Logistique et le modéle de
Richards.
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1V.4.2 Matériels et méthodes

IV.4.2.1 Substrat

Les eaux usées de tannerie utilisées dans cette étude sont de la méme source que 1’étude
précédente, et étaient préparés de la méme facon (voir section IV.3.2.1) .

Le substrat était stocké a 4°C dans le réfrigérateur avant utilisation ultérieure. Les
caractéristiques des eaux usees brutes sont indiquées dans le tableau 1.

Tableau 1 : Caractéristiques des eaux usées des tanneries (mélange)

Parameétre Unité Substrat Inoculum

pH - 3.23+0.01 7.44+0.01
TS mg/L 17050+1410 257204560
TVS mg/L 5860+320 14260+143.2
TVSITS % 34.36 55.44
DCOt mg/L 14843.9+63.1 32270.01+72.30
DCOs mg/L 7401.5£19.1 18278.40+108.50
S04 mg/L 1309.5+0.1 -

CI mg/L 4299.1+0.1 -

S mg/L 380.2+0.1 -

Cr total mg/L 150.1+ 6.2 -
Lipides a/kg 129.86+0.01 -
Protéines mg/L 3679550 -

IV.4.2.2 Inoculum
L’inoculum utilisé dans cette étude était de la méme source que 1’étude précédente, et préparer
de la méme fagon dans la section 1V.3.2.2.

IVV.4.2.3 Prétraitement alcalin

Les eaux usées de tannerie étaient prétraitées avec du NaOH afin d'augmenter la demande
chimique en oxygéne soluble (DCOs) et de diminuer la concentration du chrome total. Le pH
des eaux usées de tannerie était ajusté a 9, 10, 11 et 12 en ajoutant respectivement 33, 37, 40 et
44 mL de solution de NaOH (2N) a 400 mL d'échantillons. Les échantillons étaient ensuite
agités pendant 5, 15, 30 et 60 minutes a 300 tr / min en utilisant un agitateur magnétique non-
chauffant de 6 postes 50-850 tr / min (VELP ; France) ; Le prétraitement était effectué a la
température ambiante (c'est-a-dire 27 ° C).

Des echantillons du surnageant etaient prélevés de chaque bécher correspondant a chaque temps
de contact testé. Apres 30 minutes de décantation les dosages de la DCO soluble étaient
effectués pour tous les échantillons afin de déterminer le temps de contact optimal, pour
I’appliquer aux différentes expériences. En effet, des expériences de prétraitement alcalin
étaient realisées, en utilisant le temps de contact optimal, afin d’évaluer son effet sur les autres
paramétres : la DCO totale (DCOt), la DCO soluble, les solides totaux (TS), les solides volatils
totaux (TVS) ainsi que le chrome total.
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L'efficacité du prétraitement était évaluée a I'aide de la variation de la concentration de DCOs
selon I'équation suivante (1) :

DCOs;,, — DCOs,
%100 (1)
DCOs,

DCOs(%) =

Ou

DCOstin : Concentration de la DCO soluble dans le surnageant apres prétraitement (mg/ L)
DCOsin : Concentration de la DCO soluble avant le prétraitement.

Tous les tests ont été effectués en double (mg/ L).

1VV.4.2.4 Tests BMP

Le rapport inoculum / substrats (I / S) utilisé pour effectuer les tests BMP était fixé a 1,5 en
termes de TVS.

Les étapes suivies pour la préparation des BMP test étaient détaillées dans le chapitre Méthodes
et matériels section 111.4 et la composition des échantillons des tests BMP sont présentés dans
le tableau 2.

Tableau 2 : Composition des tests BMP

BMP test TVS Volume I_Eau de Nutriments
(mg/L) (mL) robinet (mL) (mL)

Inoculum 14260+143.2  100.0+0.5 480.0£0.5 20.0£0.5
(control)

Non-prétraité 5860+320 334.5+0.5 245.5+0.5 20.0£0.5
R1(pH9) 5250+5.40  281.1+0.5 298.9+£0.5 20.0+0.5
R2(pH10) 5060+£12.73  287.9+0.5 292.1+0.5 20.0£0.5
R3(pH11) 4920+11.45  293.2+0.5 286.8+0.5 20.0+0.5
R4(pH12) 4820+10.30  297.2+0.5 282.8+0.5 20.0£0.5

1VV.4.3 Résultats et discussions

1V.4.3.1 Effet du prétraitement alcalin sur la solubilisation de la DCO

La mesure de la solubilisation des substances organiques des eaux usées de tannerie dans notre
étude, fait référence a la mesure de 1’augmentation de la demande chimique en oxygéne soluble
(DCOs)[6,7].

En premier temps, I’étude de I’effet du temps d’agitation sur le rendement d’augmentation de
la solubilisation était effectuée, dans le but d’optimiser le temps requis pour avoir un maximum
de DCO soluble dans le substrat.

Les temps testés étaient de 5, 15, 30 et 60 minutes, aprés chaque temps un échantillon était
prélevé et analysait pour la DCOs, les résultats sont montrés dans la figure 1.

Aprés 5 minutes d’agitation, les échantillons R1 (pH9), R2 (pH10) et R3 (pH11) montraient
une faible augmentation de la DCO soluble dans I’intervalle de 6 et 9%, tandis que pour R4

121



Chapitre 1V Résultats et discussions : Partie expérimentale 4

(pH12) le rendement était de 23%. Apres 15 minutes d’agitation, la DCOs augmentait pour les
4 échantillons de 8 a 32%.

Aprés un temps d’agitation et de contact avec le NaOH de 30 minutes, la solubilisation de la
DCO n’a pas montré une grande différence comparant a ceux trouvés apres 15 minutes, ce qui
montre que la quantité de NaOH utilisé pour chaque échantillon a réagi avec les eaux usées de
tannerie. Cette hypothese est prouvée par les résultats aprés 60 minutes de contact et d’agitation,
les rendements d’augmentation de la DCO soluble pour les échantillons Rlet R3 n’ont pas
donnés des grandes améliorations, pour donner des intervalles a la fin de I’expérience de [8.32-
11.03] et [17.01-23.05] respectivement, alors que pour R2 et R4 une diminution de la
solubilisation est remarquée, arrivée a 6 et 23%.

Cette expérience a montré que le temps d’agitation et de contact entre la solution NaOH et le
substrat pour augmenter la solubilisation de la DCO est importante. Dans le cas des eaux usées
de tannerie 15 minutes d’agitation était suffisante pour augmenter le pourcentage de la DCOs a
8.32, 12.01, 19.01 et 32.01% pour R1 (pH9), R2 (pH10), R3 (pH1l) et R4 (pH12)
respectivement.
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Figure 1. Rendement d’augmentation de la DCO soluble en fonction du temps

Apreés la fixation du temps d’agitation qui était de 15 minutes, 1’expérience était répétée pour
avoir une vue complete sur I’effet du traitement alcalin.

La DCO soluble était de 8033,39, 8286,14, 8665,27 et 9549,90 mg / L dans des echantillons
des eaux usees de tannerie prétraités avec un pH fixé a 9, 10, 11 et 12 respectivement (Figure2).
De telles valeurs par rapport a la DCOs Non-prétraitée de 7401,51 mg/L montrent une
augmentation de la DCO soluble de 8,53, 11,95, 17,07 et 29,02% respectivement. Selon Kim
et al [8], l'addition d'agents alcalins conduit a la solubilisation des solides organiques
principalement par saponification des acides uroniques et des esters acétyliques (transformation
d'un ester en ion carboxylate et alcool).

Le rapport de la DCO soluble a la DCO totale augmente avec lI'augmentation des pH de la
solution. Il varie de 0,42 pour I'échantillon non prétraité a 0,78 pour un 1’échantillon prétraité a
pH 12. Pour les autres échantillons, les résultats sont les suivants: 0,58, 0,61 et 0,69
respectivement pour pH9, pH10 et pH11.
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Les résultats obtenus dans cette étude sont similaires a ceux publiés dans la littérature
internationale. En effet, une augmentation de la DCO soluble de 9,3% et de 30,7% résulte de
l'augmentation du pH de la solution des échantillons non-prétraités a pH 10 et 12 respectivement
[9]. De plus, comme l'ont rapporté Dogan et al[10], le prétraitement alcalin entraine
I’augmentation du pH de la solution ainsi que 1’amélioration de la solubilisation des solides
organiques.
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Figure 2. Effet du prétraitement alcalin sur la solubilisation de la DCO

1V.4.3.2 Efficacité d'élimination du chrome

La figure 3 montre I'effet de prétraitement alcalin sur I'élimination du chrome total. L'addition
de NaOH a produit a I’augmentation du pH et favorisé la précipitation de Cr en Cr(OH)3 [11],
selon la réaction 4:

Cr*® +3NaOH €—>Cr (OH)s(s) + 3Na* (4)
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Figure 3. L'effet du prétraitement alcalin sur I'élimination du chrome
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L'efficacité d'élimination était faible, 16,8%, lorsque le pH de la solution était égal a 9 et
beaucoup plus élevé pour toutes les autres conditions (pH10, pH11 et pH12). L'efficacité
d'élimination variait entre 89,7% et 95,7% lorsque le pH était augmenté entre 10 et 12. Ces
résultats sont en accord avec ceux publiés en 2007 par Karale et al [12], ils ont trouveé, la gamme
de pH de 9 et 12,5, était le meilleur intervalle pour la précipitation du chrome, a la place des
valeurs de pH supérieures a 12,5 provoquent une rétro-dissolution de Cr(OH)a.

1VV.4.3.3 L’effet du prétraitement alcalin sur la réduction des TS et TVS

Les prétraitements étaient largement rapportes pour solubiliser les solides organiques dans les
effluents, et les rendre plus accessibles pour les microorganismes, dans le procédé de la
digestion anaérobie [13], méme idée rapporté par Muller et al [14] les procédés de prétraitement
étaient développés afin d'améliorer le traitement biologique. La désintégration des solides des
rejets dans la phase aqueuse modifie la structure de ces rejets et solubilise la matiére organique.
La figure 4 montre ’effet du traitement par NaOH sur la réduction des concentrations des
solides totaux (TS) et les solides volatiles totaux (TVS). Pour les TS la concentration initiale
était de 17050 mg/L avec un pH initiale de 3.23, aprés ’ajout de la solution de NaOH pour
avoir des pH égale a 9, 10, 11 et 12, les concentrations des TS diminuaient jusqu’a 16200,
1610, 15990, et 15850 mg/L respectivement soit des réduction de, 4.98, 5.57, 6.21, et 7.03pour
R1, R2, R3 et R4 respectivement.

Pour les TVS la concentration initiale était 5860 mg/L, apres le traitement alcalin les
concentrations des échantillons diminuaient aux valeurs suivantes : 5250, 5060, 4920, et 4820
mg/L pour R1, R2, R3 et R4 respectivement, soit des réductions de 10.40, 13.65, 16.04 et 17.74
% pour les échantillons mentionné auparavant.
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Figure 4. L'effet du prétraitement alcalin sur la réduction des TS et TVS
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IVV.4.3.4 Effet du prétraitement alcalin sur la digestion anaérobie des eaux usées de
tannerie

Les tests BMP étaient réalisés et suivis pendant 36 jours. Les courbes de la production
specifique cumulée du biogaz sont illustrées dans la figure 5.
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Figure 5. Production de biogaz spécifique cumulée (mL biogaz / g TVS)

La forme des courbes PBSC de la figure 5 montre une phase de latence relativement longue
(environ 12 jours) avec une faible production de biogaz, indiquant un démarrage difficile avec
une faible activité méthanogéne [15]. De plus, les eaux usées de tannerie sont riches en
lipides[16], par conséquent, I'acclimatation des microorganismes acétogenes pour dégrader les
acides gras a longue chaine prend plus de temps dans la phase de démarrage de la DA [18,19].
Dans tous les échantillons d'eaux usées de tannerie prétraités, la production de biogaz était plus
élevée et plus rapide principalement pendant la phase exponentielle méme si dans les phases
initiales (adaptation et accélération) I'effet de prétraitement n'apparait pas clairement. Cela a
conduit a l'atteinte relativement rapide, d'échantillons prétraités, a la phase stationnaire. La
production spécifique de biogaz s'‘élevait a 527.97, 595.93, 674.30, 714.80 et 687.46 mL / ¢
TVS respectivement pour I'échantillon non-prétraité et ceux pour lesquels prétraités a pH 9, 10,
11 et 12. Cela représentait des d'augmentations de 12.9, 27.7, 35.4 et 30.2% pour les
échantillons prétraités mentionnés auparavant respectivement. Le volume maximum cumulé de
biogaz était obtenu par R3 (pH11) contrairement aux prévisions, car le prétraitement a pH 12,
donna plus de DCO soluble et plus de chrome était éliminé. Cependant, la quantité de NaOH
ajoutait pour ajuster le pH a partir de la valeur initiale de 3,23 a 12 a entraine une tres grande
quantité de sodium dans la solution. Cela pourrait entrainer une inhibition de la biomasse
puisque le sodium est effectivement toxique a des concentrations intracellulaires élevees en
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raison des interactions électrochimiques et osmotiques avec les acides nucléiques et les
protéines. Na" est nécessaire a la croissance des microorganismes et sa concentration dans la
cellule est généralement plus faible que dans le milieu environnant. La différence des
concentrations de Na* dans la cellule et dans I'environnement provoque un déséquilibre de la
pression osmotique a travers la membrane cellulaire et si la pression transmembranaire n'est
pas réduite, le liquide sort de la cellule bactérienne, inhibant ainsi l'activité cellulaire [19]. Selon
Yang et al [19], les concentrations élevéees de sels réduisent significativement I'efficacité du
traitement, des processus anaérobies dans les conditions mésophiles et thermophiles. Feijoo et
al [20] ont estimé que des concentrations de sodium de 3 a 16 mg / L peuvent provoquer une
inhibition de 50%.

De plus, le préetraitement alcalin a eu un effet positif sur I'amélioration de la composition du
biogaz produit. La figure 6, qui montre les résultats moyens de la composition du biogaz produit
trouvait dans cette étude. L’échantillon non prétraité a donné un pourcentage de méthane de
64,07%; tandis que ceux prétraités a pH 9, 10, 11 et 12 ont donné respectivement des
pourcentages de méthane de 66,76, 77,81, 75,99 et 76,43%; sois une augmentation jusqu'a
21,44% de la production de méthane. L'échantillon ou le pH était égal a 9 montrait une
composition de biogaz presque similaire a celle obtenue a partir de I'échantillon non prétraité.
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Figure 6. Composition du biogaz

1VV.4.3.5 Effet du prétraitement sur I'élimination de la DCO

La demande chimique en oxygene (DCO) est un paramétre couramment utilisé pour évaluer la
performance des processus biologiques[21]. Comme le montre la figure 7, la digestion
anaérobie était vraiment efficace pour éliminer la DCOs ainsi que la DCOt. Les meilleurs
rendements d'élimination de DCOt étaient obtenus par les tests BMP alimentés avec des EUT
prétraités a pH 10, 11 et 12. Dans I'échantillon non-prétraité, 39.0% de la DCO totale initiale
était eliminé. Alors que pour les échantillons preétraités, I'efficacité d'elimination de la DOCt a
augmenté a 53.44, 53.64, 59.51 et 63.01% dans les réacteurs R1 (pH9), R2 (pH10), R3 (pH11)
et R4 (pH12) respectivement. L'efficacité d'élimination de la DCO soluble était

126



Chapitre 1V Résultats et discussions : Partie expérimentale 4

considérablement plus élevée pour tous les échantillons prétraités allant de 89.0 et 93.0%, alors
que dans I'échantillon non-prétraité le rendement était égal a 81.5%.
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Figure 7. Efficacité d'élimination de la DCO totale et la DCO soluble
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1V.4.3. 6 Effet du prétraitement sur I'élimination des TS et TVS

D’apres les figures 8 et 9, I’effet du prétraitement alcalin n’avait pas seulement affecté
I’¢élimination de la DCO mais également I’¢élimination des solides totaux et les solides volatiles.
Apres 36 jours d’incubation, 1’élimination des TS pour les eaux usées de tannerie non-prétraité
était de 27.43%, le prétraitement alcalin a augmenté cette valeur a 47.5, 33.49, 55.69 et 50.63%
pour R1 (pH9), R2 (pH10), R3 (pH11), et R4 (pH12) respectivement.

Ces résultats montrent bien I’impact du traitement alcalin sur la digestion anaérobie par la
désintégration des solides totaux dans les eaux usées de tannerie, méme remarque faite par Tian
et al [13] dans I’étude sur les effets des post-traitements physico-chimiques sur la digestion
anaérobie des boues d'épuration, ils ont rapporté que I'hydrolyse des particules organiques est
connue pour limiter le taux de digestion anaérobie des boues et que les prétraitements était
largement utilisés pour solubiliser les solides organiques dans les boues et les rendre plus
accessible pour les microorganismes anaérobies.
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Figure 8. Efficacité d'élimination des solides totaux
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La combinaison du traitement alcalin et le processus de digestion anaérobie a résulté a
I'élimination des TVS tres remarquable. Sur la figure 9, aprés le prétraitement alcalin,
I'efficacité d’élimination des TVS a augmenté avec l'augmentation de la valeur du pH testé.
Méme chose remarqué aprés la digestion anaérobie, le rendement d’élimination des solides
volatiles totaux a augmenté de 66.70% trouve apres la DA seul a 76.40, 82.58, 94.68, et 83.79%
pour les échantillons prétraités a pH9, pH10, pH11 et pH12 respectivement.
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Figure 9. Efficacité d'élimination des solides volatiles totaux

1IV.4.3.7 L’effet du traitement alcalin sur la cinétique de production du méthane

L'étude cinétique était réalisée en ajustant les résultats expérimentaux de la production en
méthane avec les trois modeles mentionnés précédemment: le modéle de Gompertz modifié
(MG), la fonction Logistique (FL) et le modele de Richards (MR). Le but était de déterminer
les parametres suivants : le Volume ultime en méthane (A), le taux maximum de production de
méthane (um) et la durée de la phase de latence (A). La figure 10 et le tableau 3 montrent un
accord global entre les résultats simulés et expérimentaux pour les trois modéles (R%> 0,992).
De plus, le meilleur ajustement était obtenu en utilisant le modéle de Richards avec le
coefficient de corrélation le plus élevé (R?> 0,997).

Le coefficient de corrélation (R2) obtenus par le modéle de Gompertz modifié avait des valeurs
allant de 0,979 a 0,996, alors que la fonction Logistique a donné un R2 compris entre 0,988 et
0,999 et finalement, R2 pour le modele de Richards variait de 0,992 a 0,999 comme le montre
le tableau 3.

La figure 10 montre que les modeles Gompertz et logistique ne simulent pas bien les résultats
experimentaux au début des expériences pour les 12 jours premiers, en sous-estimant la
production de méthane et en surestimant la durée de latence, de plus, la phase d'accélération est
également sous-estimée.

A mesure que le pH augmentait, le taux de production de méthane dans la phase exponentielle
augmentait aussi, pour les résultats expérimentaux et simulés, montrant ainsi, l'effet de la
solubilisation de la matiere organique et I'élimination de I'inhibition (c'est-a-dire le chrome).
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D'aprés les résultats présentaient au tableau 3 (a), le volume ultime en méthane prédis par MG
est toujours supérieur aux valeurs expérimentales obtenues. En fait, MG a surestimé la valeur
de "A" de 25,67% pour I'échantillon non-prétraité. Cependant, pour les prétraités, la
surestimation a diminué et atteint 2,51% pour I'échantillon prétraité a pH 11, qui représente la
condition optimale dans cette étude. On peut conclure des résultats obtenus de A, qu'a mesure
que le pH augmentait, la différence entre la valeur de A et le volume maximum de méthane
obtenus diminuait, indiquant que le modéle de Gompertz était plus approprié lorsque la
solubilisation de la matiere organique devenait plus importante.

En outre, a mesure que le pH augmentait, le plateau de production de méthane était atteint plus
rapidement que pour les échantillons non prétraités. Fan et al[22] soulignaient que le modéle
Gompertz ne comporte pas un parameétre de consommation de substrat pour la maintenance, ce
qui explique pourquoi la courbe de simulation est toujours supérieure a celle des données
expérimentales.

Pour la simulation utilisant le modéle logistique, les remarques sont presque les mémes que
celles soulignées pour le modéle Gompertz. La sous-estimation de la production de méthane
était enregistrée pendant la phase de latence et au point d'accélération, mais la différence entre
les résultats experimentaux et simulés diminue avec l'augmentation de la valeur du pH de
prétraitement, comme mentionné dans le paragraphe précédent. Cependant, la différence entre
Y et A varie entre 8,80% et 0,58%, ce qui est inférieur aux résultats de MG.

Le modéle de Richards a mieux simulé les données expérimentales que MG et FL. Le MR a
fourni un ajustement visuel adéquat ainsi qu'un R2 élevé (0,999), les asymptotes calculées ne
variant pas de plus de 1,27% a partir des données expéerimentales.

La force de MR est le parametre "r", qui peut changer la forme de la fonction sigmoide pour
inclure la consommation de substrat pour la maintenance comme mentionné dans[23]; par
conséquent, le modele de Richard a mieux fonctionnait et peut étre considéré plus robuste que
le modéle de Gompertz modifié et la fonction logistique pour décrire la production de méthane.
Mais il convient de noter que I'ajustement visuel du modéle de Richards n'est pas sans faille, en
particulier pour les échantillons non prétraités, ceci est d0 a l'inhibition des bactéries
méthanogénes par LCFA, entrainant un arrét temporaire de la production de méthane. La MR
ne peut fondamentalement pas représenter la production de méthane pendant la phase de latence
qui montre une production de gaz 0 puisque le MR est basé sur une fonction monotone
croissante (c’est-a-dire la fonction suppose toujours que la croissance ou la production de
méthane augmente et n'est jamais égal a zéro ou diminue)[24]. En conséquence, la production
de méthane pendant la phase de latence est initialement sous-estimée et lIégérement surestimée
quand elle atteint le tout début de la phase exponentielle. Cependant, une fois que l'activité
méthanogene était entierement atteinte, et que la phase exponentielle de production de méthane
est atteinte, les courbes simulés et expérimentales sont convenablement ajustées. Cela signifie
que les um et A déterminés, et calculés a partir du MR, peuvent étre considerés comme des
représentations précises de la cinétique de biodégradation des eaux usées de tannerie.

Les résultats de la cinétique obtenus montrent qu'une augmentation de la durée de la phase de
latence () se produit & mesure que le pH de prétraitement augmente également. Cela pourrait
étre une conséquence du temps requis par les microorganismes pour s'adapter a la présence du
sodium ajouté. D'apres Li et al. [25], des valeurs plus élevées de um signifient une plus grande
efficacite de digestion. Le taux maximal de production spécifique de méthane (um) augmentait
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de facon impressionnante, avec 1’augmentation des valeurs des pH du prétraitement pour les
trois modeles. Les valeurs de um simulées pour les trois mod¢les sont trés proches les unes des
autres; en fait, ils vont de 13,56 a 51,60 pour MG, de 15,28 4 51,81 pour FL et de 17,67 a 52,48
pour MR. De plus, um été calculé directement comme c’est la pente de la phase exponentielle
des courbes expérimentales de production de méthane, les résultats sont les suivants: 17,11 mL
/ (gTVS / jour), pour I'échantillon non prétraité, et 38,59, 52,70, 56,68 et 53,37 mL / (gTVS/
jour) pour ceux prétraités a pH 9, 10, 11 et 12 respectivement. Ces résultats sont proches de
ceux simulés par les Richards, qui confirment a nouveau que le modele de Richards représentait
bien la production de méthane, des eaux usées de tannerie prétraitées par I’hydroxyde de
sodium. De plus, l'augmentation de um des échantillons de prétraitement alcalins a démontré
I'intérét d'un tel prétraitement.
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modifié

0 304 [+ Nowprétmaitrd

—H ™ i
300 3004 .
250 2504
20 2004
150 1504
100 1004
50 504

T T T T T T T T T T T T T T

0 2 4 6 8 101214 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38 02 4 6 81012141618 202

426 28 30 32 34 36 38
0 2 4 6 8 101214 16 18 20 2 24 26 28 30 32 34 36 38

450 450 s
‘ * RI(PHY) = RI(pHY)| + RI(pHI)|
p— 00— MG | et T 4004 [—FL e T 4004 ——MR
(‘>3 350 3504 3%
300 3004 300
[=11) 250 250 250
~ 200 2004 200
'—] 50 150
— I 1504
=
N 100 1004 100
o — 50 o R S 50
=] : -F T T A A1 S S AR P P A i
o 0 0 2 4 6 8 101214 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38 43 4 & 1R B:8000 26,2830, 3203456 98
&
=) « R2(pHI10) < R2GHI0) o]+ R2GHIO)
550 ] 550
s g [ — p—
<= 5004 2 500 > 5004
\"‘0) 4504 4s0 450
= 4004 1004 400
- 350 350 350
= 300 300 3004
—U 250 2504 2504
O 200 200 200
—
[=] 150 150 150
g 100 100 1004
‘5 50 s0 50
153 LM I T Sy s T s s I I e e A s e e e e e s s e e s AGS A S S M A e S s s s s s s e s e
0 2 4 6 8 1012 14 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38 0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38 0 2 4 6 8 101214161820 22 24 26 28 30 32 34 36 38
L
g
‘6‘ 600 600 — 600
TR - R3(pHIL
> ssod *_Nath o T sl © o) g sso] [+ RaGET)
—MG P B —MR
500 b 5004 5004
4504 1504 30
400 400 4004
3504 350 350
3004 3004 3004
250 250 250
200 2004 200
1504 150 1504
1004 1004 1004
504 504 504
o o L S B B T o o S ot S RO O M S PSS S S | L o o o 0 0 A S R RO FO A J
0 2 4 6 8 101214161820 6 28 30 32 34 36 38 0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38 0 2 4 6 8 101214 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38
600 600
* R4(pH12)| ssod | * Rd(HI2) ssod| * Ra4HI2)
e | . = | i | ==
500 500 500
4504 450 4504
4004 4004 400
350 350 3504
3004 300 3004
2504 2504 2504
2004 200 2004
1504 1504 150
1004 1004 1004
50 s04 50
L o B B i i e i s s s s s s s s s ot ST T LR LI Bt A s S s R A AR R R R
0 2 4 6 8 101214 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38 0 2 4 6 8 10121416 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38 0 2 4 6 8 1012 14 16 18 20 22 24 26 28 30 32 34 36 38

Durée d’incubation (Jours)

Figurel0. Simulation des modeles avec la production de méthane avec et sans prétraitement
alcalin (modele Gompertz = MG; fonction Logistique= FL; modéle Richard= MR)
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Tableau 3: Parametres cinétiques estimes avec le modeéle de Gompertz modifié (a), la

fonction logistique (b) et le modele de Richards (c)
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IV.4 Conclusions

Dans ce travail, I'effet du prétraitement alcalin sur la digestion anaérobie des eaux usées de
tannerie a différents pH utilisant du NaOH était étudié. Les reésultats ont montré une
augmentation de la concentration en DCO soluble allant jusqu'a 29,02%, accompagnée d'une
élimination du chrome jusqu'a 95,70% par rapport aux eaux usées de tannerie non prétraitees.
Résultant de I’amélioration de la biodégradabilité des eaux usees de tannerie, représentée par
une production élevée de biogaz (714,80 mL /gTVS) avec une composition remarquable en
méthane (77%).

Bien que la meilleure production de méthane fat obtenue a pH de prétraitement égale 11, il
convient toutefois de souligner qu'il n'y a pas de différences significatives dans la production
de méthane entre les échantillons prétraités au pH de 10 et 12; par consequent, afin de réduire
I'utilisation de produits chimiques, un prétraitement alcalin a pH 10 serait préfére.

En outre, ce travail a confirmé l'utilité des modeéles cinétiques pour estimer et comparer les
parameétres bio-cinétiques du processus de digestion anaérobie. Le modele de Richards était
trouvé le mieux pour représenter les données expérimentales de la production de méthane en
comparaison avec le modéle de Gompertz modifié, ainsi que la fonction logistique, dans le cas
des eaux usées de tannerie.

I était constaté que le taux maximum de production spécifique de biogaz dans les échantillons
prétraités était trois fois plus élevé que I'échantillon non prétraité, qui étaient respectivement de
52,48 [mL/ (gTVS/jour)] et 17,67 [mL /(g TVS /jour)].

Enfin, les résultats obtenus de cette étude confirment que le prétraitement alcalin des eaux usées
des tanneries est pratique pour valoriser la potentialité de ces déchets a étre une source d'énergie
renouvelable ainsi qu'a réduire ses impacts environnementaux négatifs.
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L’effet du prétraitement thermique sur la digestion anaérobie des eaux
usées de tannerie

IVV.5.1 Introduction

De nombreuses études étaient menées sur le procéde de la digestion anaérobie dans le but
d'améliorer ses performances, réduire les concentrations des contaminants ainsi que de
maximiser la production de biogaz et du méthane.

Au cours des derniéres années, des prétraitements étaient associés a la digestion anaérobie,
telles que : les prétraitements physiques comme I’ultrason ou 1I’homogénéisation a haute
pression, le traitement biologique avec I’hydrolyse enzymatique, le traitement chimique avec
addition alcaline ou acide. Tous ces prétraitements étaient appliqués pour améliorer I'nydrolyse
des matiéres organiques particulaires et la biodégradabilité des effluents. Le traitement
thermique était largement combiné avec la digestion anaérobie, ce qui a entrainé une
augmentation de la production de biogaz avec de meilleurs taux de production de méthane [1].
Le traitement thermique était d'abord appliqué aux boues pour améliorer leur déshydratation
[2], et ’intervalle de températures étudiées, allait de 60 a 270°C, bien que les températures de
prétraitement les plus usuelles se situaient entre 60 et 180°C car les températures supérieures a
200°C étaient responsables de la formation de composés réfractaires [3]. Les études sur le
traitement thermique a des températures inférieures a 100°C étaient considérées comme des
prétraitements a basse température. Elles sont, cependant, trés peu étudiées dans la combinaison
du prétraitement thermique et digestion anaérobie des eaux usées de tannerie (EUT).

Les objectives de cette étude étaient :

- Etudier le traitement thermique a basse température de 60, 70, 80, et 90°C

- Suivre les rendements d’augmentation de la DCO soluble et de réduction de la DCO totale,
des TS et des TVS.

- Evaluer I'effet du prétraitement thermal sur le processus biologique. En termes biogaz et
méthane

- L’estimation des parametres cinétiques par la simulation des résultats expérimentaux
obtenus avec le modele de Gompertz modifié, la fonction Logistique et le modéle de
Richards.
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1VV.5.2 Matérielles et méthodes

IV.5.2.1 Substrat

Les eaux usées de tannerie utilisaient dans cette étude sont de la méme source que 1’étude
précédente, et étaient préparées de la méme facon.

Le substrat était stocké a 4 ° C dans le réfrigérateur avant utilisation ultérieure. Les
caractéristiques des eaux usees brutes sont indiquées dans le tableau 1.

Tableau 1 : Caractéristiques des eaux usées de tannerie et I’inoculum

Parametres Unité Substrat Inoculum

pH - 3.23+0.01 7.05+0.01

TS mg/L 15590+31.11 32270+5.93

TVS mg/L 5860+1.06 20610+6.24
TVSITS % 37.58+0.03 63.86+1.05
DCOt mg/L 38184.55+159.7 52650.43+115.37
DCOs mg/L 18216.3+88.7 38278.35+35.01
NH4* mg/L 229.01+14.55 723.84+18.33

1VV.5.2.2 Inoculum

L’inoculum utilisait dans cette étude était de la méme source que 1’étude précédente, et préparer
de la méme fagon (Voir chapitre 1V.3.2.2).

IV.5.2.3 Prétraitement thermique

Dans la présente étude, les eaux usées de tannerie étaient prétraités thermiquement a différentes
températures : 90, 80, 70, 60, et 50°C. Le traitement thermique était réalisé a I'aide d'un four de
séchage (ARGO LAB TCN115, ITALIE) : des échantillons de 1000 mL d’EUT étaient placés
dans des bouteilles en verre thermorésistantes de volume 2000 mL et chauffées pendant 30
minutes aux différentes températures considérées. Apres refroidissement, des échantillons
étaient prélevés et analysés pour les parametres suivants : DCO totale, DCO soluble, TS, TVS,
TDS, et VDS afin d'évaluer I'effet du traitement thermique sur la solubilisation des solides
organiques.

Les calculs des augmentations et des réductions de ces parameétres étaient présenté déja dans la
partie précédente (1V.4.2.3).

IVV.5.2.4 Les tests du potentiel biochimique en méthane (BMP)

Les échantillons prétraites thermiguement et ceux non-prétraités étaient utilisés comme substrat
dans les tests de potentiel biochimique en méthane (BMP). Le rapport inoculum / substrat (1 /
S) utilisé pour effectuer les tests BMP était fixé a 1,5 en termes de TVS. Les étapes suivies pour
la préparation des BMP test étaient detaillé dans la section (111.4), et les détails sur la
composition des tests BMP sont présentés dans le tableau 2.
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Tableau 2 : Composition des tests BMP

BMP test TVS Volume Eau de robinet Nutriments
(mg/L) (mL) (mL) (mL)

Inoculum 20610+6.24 100.0+0.5 480.0+0.5 20.0+0.5
(Blanc)

Non-prétraité 5860+1.06 234.47+0.5 245.52+0.5 20.0+0.5
R1 (T90°C) 371010 370.35+0.5 109.65+0.5 20.0+0.5
R2 (T80°C) 5780+10 237.71+0.5 242.28+0.5 20.0+0.5
R3 (T70°C) 5805+10 236.69+0.5 243.30+0.5 20.0+0.5

IVV.5.3 Résultats et discussions

IV.5.3.1 Effet du prétraitement thermique sur la solubilisation de la DCO

La solubilisation de la DCO et des TVS est souvent utilisée pour évaluer l'impact du
prétraitement sur la biodégradabilité maximale des effluents [4].

Comme mentionné déja dans la partie expérimentale précédente, la mesure de la solubilisation
des substances organiques des eaux usées de tannerie dans notre étude, fait référence a la mesure
de ’augmentation de la demande chimique en oxygene soluble (DCOs).

La figure 1 montre les résultats des concentrations de la DCO soluble et les rendements
d’augmentation de ce parametre, aprés 30 min de traitement thermique aux températures variant
de 50°C a 90°C.

La température optimale était plus critique que le temps de traitement comme rapporté dans la
littérature [5]. En effet, la plupart des études rapportaient que les temps optimaux du traitement
thermal variaient de 30 & 60 minutes [5-9], ¢’est pourquoi le temps du traitement thermique
dans cette étude était de 30min[5].

D’apreés la figure 1, la concentration de la DCO soluble augmentait avec 1’augmentation de la
température de traitement ce qui montre bien I’impact de la chaleur sur la matiere organique
dans les eaux usées de tannerie. D’aprés les résultats rapportés par Neyens et al [11] la
solubilisation de la matiére organique des boues activées était de I'ordre de 40-60 %, lorsque la
température de traitement était de 170°C. Des expériences avec des boues d'épuration
municipales montraient que le rendement le plus élevé de solubilisation pourrait étre atteint a
165-180°C, et le temps de contact entre 10-30 min avait peu d'influence sur le résultat.

La DCO soluble initiale était de 18216.31 mg/L, aprés un prétraitement a 50°C cette
concentration avait augmenté a 19813.77 mg/L, soit une augmentation de 8.76 %, ce
pourcentage augmentait, au fur & mesure que la température du prétraitement accroissait, aux
pourcentages suivants : 19.10, 23.25, 55.02, et 81.36 % pour les températures de 60, 70, 80 et
90°C respectivement. Appels et al [12] avaient trouvé I’influence du prétraitement thermique,
a basse température, sur la solubilisation des boues trés remarquable. En effet, la DCO soluble
initiale était de 400 mg/L, aprés un prétraitement a 70°C, cette concentration avait augmenté
jusqu’a 800 mg/L, soit le double, et apres un chauffage a 80°C la valeur initiale avait augmenté
jusqu’a 5 fois, la concentration initiale, le rendement le plus remarquable était aprés un
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traitement thermique a 90°C la concentration aurait augmenté jusqu’a 19 fois. Ces résultats
montrent bien qu'un traitement thermique libere efficacement la DCO dans la phase aqueuse.

41000 4 100

9
36000 - 80

70
31000 - 60

50
26000 - 40
30
21000 - 20

a m
16000 ‘ ‘ ‘ 0

Non-prétraité ~ 50°C 60°C T0°C 80°C 90°C

Concentration de la DCO soluble (mg/L)
Rendement d'augm entation {%a)

m=DCO0 (%) «#=DC0s (mglL)

Figure 1. L’effet du prétraitement thermique sur la solubilisation de la DCO
1VV.5.3.2 Réduction des solides

La réduction des solides était observée aussi, pour tous les échantillons des eaux usée de
tannerie, comme montré dans la figure 2 (a), les solides totaux avaient diminué avec
I’augmentation de la température de prétraitement. La concentration initiale en TS était de
15150 mg/L, apres un traitement & 90°C la concentration des TS avait diminué jusqu’a 13760
mg/L, soit une réduction de 9.17%. Des résultats similaire étaient rapportés par Salsabil et al
[13] sur I’évaluation du traitement thermique en réduisant le volume de la biomasse des eaux
usées avant la digestion aérobie ou anaérobie. Les résultats des prétraitements thermiques a 40
et 90°C en autoclave avaient conduit & de faibles niveaux d'élimination des solides totaux en
suspension (TSS) de 5%, 6% et 7% respectivement.

En raison des traitements thermiques les concentrations des solides avaient diminués et les
particules étaient devenues plus minérales, ce qui fait que les solides étaient solubilisés. Les
résultats des analyses des solides totaux dissous (TDS) et des solides volatiles dissous (VDS)
(Les TDS et VDS étaient déterminés a partir du surnageant d'échantillons centrifugés a 4000
rpm) montraient une augmentation de ces parametres. Les TDS initiaux étaient de11900 mg/L
apres le traitement thermique a 60, 70, 80 et 90°C, la concentration avait augmenté a 11980,
12210, et 12560, 12900 mg/L respectivement. Ce qui explique que, la concentration en
particules diminue et les particules deviennent plus minéralisés. Cependant, il peut étre constaté
que les résultats étaient légérement élevés pour les solides volatils totaux que pour les solides
totaux: la solubilisation de la matiere organique était plus importante que la solubilisation de la
matiere minérale, la méme remarque était avancée par Bougrier et al [6] sur le traitement
thermique des boues d'épuration.
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Figure 2. L’effet du prétraitement thermique sur la réduction des TS et TVS

La figure 2 (b) montre la diminution de la concentration des TVS totales tout en augmentant les
températures de prétraitement. La concentration des TVS avait diminué a partir de la valeur
initiale des eaux usées de tannerie qui était de 5860 mg/ L, jusqu’a 3710 mg/L apres 30 minutes
de chauffe a la température de 90°C, soit une réduction de 36.69%. D’un autre coté apres
I’analyse des solides dissous volatils (VDS), on constate une augmentation de ce paramétre de
la valeur initiale de 2130 mg/L a 2210, 2230, 2250, et 2540 mg/L pour les températures de 60,
70, 80 et 90°C respectivement. Ce qui peut étre attribuée a certains composés organiques
macromoléculaires dissous hydrolysés en petites molécules volatiles, et qui devrait permettre
aux microorganismes anaérobies d'avoir plus de composants organiques disponibles et pourrait
permettre une augmentation des taux de dégradation et du volume de biogaz produit. Liu et al
[14] avaient mentionné qu’avec l'augmentation de la température, la partie organique du
substrat particulaire se divisait en fragments a chaine courte qui étaient mieux adaptés a la
digestion biologique par les micro-organismes. Au cours du prétraitement thermique, les
composés organiques particulaires étaient liquéfiés et dissous dans la phase liquide, entrainant
une augmentation en solides dissous volatils (VDS) et une réduction en TVS.

1VV.5.3.3 L’effet du prétraitement thermique sur la digestion anaérobie des eaux usées de
tannerie

Les courbes de la production spécifique cumulée du biogaz dans les conditions mésophiles ont
été évalués a l'aide des BMP tests en batch. La figure 3 montre I'évolution de la production nette
de biogaz accumulée au cours des 52 jours du test des échantillons prétraités a 90, 80, et 70°C.
Les réacteurs batch de I'échantillon prétraité a 60 ° C avaient mal fonctionné a cause de
défaillance du systéme de fermeture des batch ce qui a causé I’inhibition du systéme anaérobie
par I’oxygéne. C’est pour cela les résultats de la production en biogaz par 1’échantillon prétraité
a 60°C ont été supprime.
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Figure3. Production cumulé de biogaz par 1’échantillon non-prétraité, et les échantillons
prétraités thermiquement.

Production spécifique du biogaz cumulé (mL/g TV

L’effet du prétraitement thermique sur la biodégradation des eaux usées de tannerie apparait
clairement des les premiers jours d'incubation. Les échantillons traités a 90, 80, et 70°C avaient
montré une production élevée en comparaison a 1’échantillon non-prétraité. Ce dernier avait
donné une faible production qui n’avait pas dépassé les 10 mL juste aprés 8 jours d’incubation,
tandis que pour les échantillons prétraités a 70 et 90°C la production était supérieure a 50 mL
apres 2 jours d’incubation. Le résultat le plus remarquable concernait 1’échantillon prétraité a
80°C, qui avait donné un volume de biogaz supérieur a 100 mL apreés 3 jours d’incubation
seulement. Ces résultats montrent bien I'utilité du prétraitement thermique sur la solubilisation
de la matiére organique dans les des eaux usées de tannerie et son impact sur la digestion
anaérobie, car apres le chauffage des échantillons pendant 30 minutes sous les températures
mentionnées auparavant, la concentration de la DCO soluble avait augmenté favorisant la
dégradation rapide de la matiére organique dans les échantillons prétraités.

Aprés 5 jours d’incubation, les courbes PSCB avaient montré des productions relativement
ralenties, cela est probablement di & I’augmentation des concentration d’acides gras volatiles
(AGV) qui s’accumulaient et inhibaient les microorganismes méthanogénes[15]. Par ailleurs,
apres le 15éme jour, les systemes se rétablissaient et continuaient a produire du biogaz.

Vus les pourcentages élevés, de la solubilisation de DCO, trouvés apres le prétraitement
thermique & 70 et 80°C qui étaient de 23.25, 55.02%. Cette augmentation s’était reflétée sur la
digestion anaerobie ou ces échantillons avaient donné les plus grandes valeurs de volume
cumulé en biogaz.

Aprés 52 jours d’incubation la production spécifique de biogaz était de 1060.76 et 1271.25
mL/g TVS respectivement, en comparant avec 1’échantillon non-prétraité le volume cumulé
était de 833.47 ml/gTVS soit une augmentation de la production de 27.27 et 52.52%
respectivement. Climent et al [16] étudiaient I’effet des prétraitements thermiques et
mécaniques des boues secondaires sur la production de biogaz dans des conditions
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thermophiles, les résultats avaient montré un accroissement de 50% de la production de biogaz
pour les boues traitées thermiquement & basse température (70 ° C).

L’échantillon prétraité a 90°C a donné une solubilisation de la DCO et des VDS les plus élevées
parmi les températures testées, qui étaient de 81.36 et 19.25% respectivement. Toutefois la
production de biogaz était la plus faible et inférieure a celle de 1’échantillon non-prétraité. Le
volume cumulé par R1 (90°C) était de 518.76 mL/gTVS soit moins de 37.75% de 1’échantillon
non-prétraité. Des effets similaires ont été observés d’ailleurs par plusieurs chercheurs qui ont
testé le prétraitement a hautes températures, Ferrer et al [3] avait étudié I'augmentation de la
production de biogaz par prétraitement thermique des boues (70°C) avant la digestion anaérobie
thermophile, ils avait conclu qu’il y n'avait eu aucun effet sur la production de gaz a une
température élevée (110-134) °C. D’aprés Bougrier et al [2] une diminution de la
biodégradabilité des boues était observée pour des températures supérieures a 100 ° C, ce qui a
amélioreé la solubilisation des boues mais pas la production de biogaz. Ce phénomeéne peut étre
expliqué par le fait que 1’augmentation de la température des substrats aurait permis la
formation de composes complexes, qui sont difficiles a dégrader par les microorganismes[17].
Menon et al [18] avait expliqué que les sucres réduits présents dans le substrat pourraient réagir
avec les acides aminés pour former des substances polymériques colorées contenant de I'azote
appelées mélanoidines. Ces composés sont difficiles a dégrader et pourraient méme avoir un
effet inhibiteur sur le processus de la DA. La génération de mélanoidine est généralement initiée
a des températures élevées a partir de 100 ° C.

Autre hypothése faite par Appels et al [12] que les types de molécules qui sont solubilisées
pendant le traitement thermique jouent un réle important dans I'amélioration de la digestion
anaérobie , divers composés peuvent favoriser ou inhiber certaines étapes de ce processus. Il
est raisonnable de supposer que de tels composants pourraient étre libérés pendant un traitement
thermique (par exemple des métaux lourds).

D’apres les résultats de la digestion anaérobie des eaux usées de tannerie, il est constaté que
I’augmentation de la température du traitement thermique au-dela de 80°C n’a pas un effet
positif sur la production de biogaz.

IVV.5.3.4 La composition du biogaz

La composition du biogaz produit par tous les échantillons prétraités et non-prétraité sont
montrés dans la figure 4. Cette analyse de la composition était faite deux a trois fois par semaine
durant la période d’incubation. La figure 4 montre que le pourcentage de méthane pour les
échantillons traités thermiquement a 70 et 80 °C avec des valeurs de 72.73 et 84.08% sont
supérieures a celui produit par I’échantillon non-prétraité ou le pourcentage de CHs n’avait pas
dépassé les 60%. Ce résultat indiquait bien I’effet du traitement thermique sur la DA. La
solubilisation de la matiére organique par 1’augmentation de la température n’avait pas juste
augmenté le volume de biogaz produit, mais avait également amélioré le pourcentage de
méthane. Avec un traitement a 80°C, le méthane avait augmenté de 40 % par rapport a celui
produit par I’échantillon sans prétraitement. Ce résultat est tres satisfaisant vu que le rendement
recherché par le procédé de la digestion anaérobie est la meilleure production de méthane.
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Figure4. Composition du biogaz

1V.5.3.5 effet du prétraitement thermique sur I’élimination de la DCO

La figure 5 regroupe les résultats des pourcentages d’élimination de la DCO totale et soluble,
pour les échantillons prétraités thermiquement et le non-prétraite.

Vu les volumes de biogaz produits par les échantillons, il était évident que les pourcentages
d’¢limination de la DCO étaient plus élevés pour les échantillons prétraités. L’élimination totale
de la DCO est la somme du pourcentage d’élimination par le traitement thermique ou I’effet de
la température renforce la réduction de la DCO totale, en la transformant en fraction
soluble[19], plus la dégradation par la digestion anaérobie.

L’élimination maximale de la DCO totale (DCOt) était obtenue par I’échantillon prétraité a 80
° C (R2). L'efficacité d'élimination variait de 56%, pour les eaux usées de tannerie (EUT) non-
prétraitées, a 70 et 74% pour le EUT prétraité a 70 et 80 ° C respectivement. Le prétraitement
thermique avait donc augmenté 1’efficacité d’élimination de la DCO totale d'environ 30%. Park
et al [20] trouvaient que la combinaison du traitement thermique a 80°C et la digestion

anaérobie d’un mélange de boues primaire et secondaire avait amélioré 1’élimination de la DCO
de 28% .

Svensson et al [21] étudiaient la digestion anaérobie dans des conditions mésophiles (37 ° C)
des boues d’épuration et des déchets alimentaires avec un post de traitement d’hydrolyse
thermique. Les résultats de la réduction de la DCO apres les deux traitements avaient augmenté
de 68% a 74%. Des résultats similaires étaient rapportés par Alrawashdeh [22] qui avait trouvé
une efficacité totale d'élimination de la DCO de 68 a 72,8% apres un prétraitement thermique
(sechage thermique) a 100 ° C des eaux usées d'usine d'olive et de boues d'épuration avant la
digestion anaérobie.

Les prétraitements mentionnés auparavant avaient conduit a la solubilisation de la DCO, qui
était devenu plus rapide a dégrader par les microorganismes, ce qui avait donné des
pourcentages élevés de réduction de la DCO soluble en comparaison a la DCO totale. Lopez
Torres et al [19] avaient rapporté une réduction de la DCOs, apres la combinaison du traitement
alcalin et la digestion anaérobie, de 94%.
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Tous les tests de BMP avaient montré une efficacité d'élimination élevee allant de 85% pour
les EUT non-prétraitées a 99,5% pour les EUT prétraitées a 80 ° C. Ce résultat confirme I'effet
positif du prétraitement thermique sur la solubilisation de la matiere organique facile a
consommer par les microorganismes, et par conséquent sur les performances du procédé de la
DA des EUT en optimisant la production de biogaz et en rendant les eaux usées moins
polluantes lorsqu'elles seraient déchargées dans I'environnement apres traitement.
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Figure 5. Efficacité d'élimination de la DCO totale et soluble

1V.5.3.6 L’élimination des TS et TVS aprés le traitement thermique et la digestion
anaérobie

La figure 6 montre les résultats des rendements d’élimination des solides totaux (TS) et les
solides volatiles totaux (TVS) a la fin de la digestion anaérobie, des échantillons prétraités et
le non-prétraité.
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Figure 6. Efficacité d'élimination des TS et TVS

La combinaison du prétraitement thermique avec la digestion anaérobie des eaux usées de
tannerie avait amélioré 1’élimination des TS et TVS. Les rendements de réduction des TS
variaient de 13.01 a 29.80%. Carrere et al [23] avaient mentionné qu’un prétraitement
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thermique des boues activées a 160°C pour un HRT de 15 jours avait amélioré la réduction des
TS de 25 a 45%. Ce qui était remarquable et que I’efficacité d'élimination des TVS était
généralement plus élevée que les efficacités d'élimination des TS.

Pour les TVS, le rendement d’élimination variait de 20.19 a 70.76%, 1’échantillon prétraité a
80°C avait donné une valeur, relativement élevée, de la réduction des TVS de 70.76%, ce qui
parait évidant vu le volume de biogaz produit par ce substrat. En le Comparant a 1’échantillon
non-pretraité ou 1’¢limination n’était que de 41.03%. Sois une augmentation de I’efficacité de
la digestion anaérobie, pour I’élimination de la matiére volatile, de presque 30% de plus que le
substrat traité par voie anaérobie seule. Des résultats similaires étaient trouveés par Li et Noike
[10], ils avaient étudié I'effet du traitement thermique des boues activées résiduaires en faisant
varier latempérature du prétraitement entre 62 et 175°C et en maintenant un temps de traitement
constant de 30 minutes. L'efficacité d'élimination des TVS était supérieure dans tous les cas
pour les boues prétraitées. Les meilleurs résultats étaient obtenus pour une température de
170°C, avec une augmentation de 30% de I'efficacité de la dégradation TVS.

IV.5.3.7 L’effet du traitement thermal sur la cinétique de production en méthane

Une compréhension de la cinétique de digestion anaérobie est importante pour étudier la
production du méthane et améliorer le rendement du procédé. En raison de la complexité des
processus de digestion anaérobie, plusieurs modéles simplifiés ont été développés pour estimer
les rendements en biogaz ou en méthane a partir de la digestion anaérobie. Les modeles
cinétiques simplifiés les plus utilisés pour la digestion anaérobie sont les modeles de premier
ordre, Gompertz, logistiques et Richard.

Dans cette étude, I’investigation de I’effet du traitement thermique sur la production de méthane
par la digestion anaérobie était faite a travers I’utilisation de trois modeles simplifiés, qui
peuvent étre utilisés pour prédire la production en méthane.

L'étude cinétique était réalisée en ajustant les données expérimentales de la production de
méthane obtenues a partir des tests BMP avec les trois modéles mentionnés précédemment : le
modele de Gompertz modifié (MG), la fonction Logistique (FL) et le modéle de Richards (MR).
IIs étaient appliqués pour determiner les paramétres suivants : le potentiel de production de
méthane (A), le taux maximum de production de méthane (um) et la durée de la phase de latence

).

En considérant les resultats obtenus par la digestion anaérobie des échantillons prétraités
thermiquement et non prétraités des eaux usées de tannerie. Les résultats sont indiqués dans le
tableau 3.

En général, les trois modeles ont fourni des ajustements acceptables pour les données
experimentales des eaux usées de tannerie (voir Figure.7).

Pour MG, dans les premiers jours d’incubation, le modéle ne simule pas bien le commencement
de la production du méthane, et spécialement pour les échantillons prétraité a des températures
de 80 et 90°C. D’apres la figure 7 le modéle prédisait une production de méthane faible dans
les premiers jours, mais dans 1’expérience vu l’effet du traitement thermique sur la

145



Chapitre VI Résultats et discussions : Partie expérimentale 5

solubilisation de la DCO des EUT, la production de biogaz a attient des volumes considérables
depuis le commencement de la DA. Des observations similaires étaient remarquées par Ware
et al [24] sur la digestion anaérobie des déchets d'abattoirs de volailles. Pour 1’échantillon non-
prétraité le modele de Gompertz sous-estime légérement la production dans les premiers jours,
vu que la courbe de Gomertz est de la forme S étendue, tandis que pour ces deux substrats la
forme de la courbe est plutdt courbe étage.

Les valeurs du coefficient de corrélation R2 de MG étaient de l'ordre de 0,934 a 0,987. Ces
résultats confirment que le modele de Gompertz modifié n’est pas un bon modéle a suivre pour
prédire la production de méthane par les EUT.

Pour la production, finale du méthane, le modéle surestime la production pour tous les
échantillons prétraités et non-prétraité. Pour les EUT sans prétraitement, le modéle surestime
« A » de 43.93%, et pour les échantillons prétraités les pourcentages varient de 1.76 jusqu’a
52.67%. Ces résultats sont compatibles avec les résultats trouvaient par les prétraitements testés
avant (coagulation et alcalin).

Pour la fonction logistique (FL), le coefficient de corrélation R2 varie de 0.961 a 0.993,
comparant a celui du MG, il y a une amélioration dans la simulation des résultats. D’aprés la
figure 7, la fonction logistique sous-estime la production dans deux phases dans les courbes des
volumes cumulés de méthane, la premiére est dans la phase de latence, pour les échantillons
prétraités, la sous-estimation est plus visuelle que pour le non-prétraité. La deuxiéme sous-
estimation est dans le point d’inflexion, d’apreés les chercheurs, les deux fonctions ont un seul
point d'inflexion, et il est fixe dans les deux modéles. La fonction logistique est symétrique par
rapport a son point d'inflexion qui existe lorsque la croissance atteint la moitié de sa croissance
finale, alors que la fonction de Gompertz est asymétrique par rapport a son point d'inflexion
survenant beaucoup plus t6t que celui du modele logistique, environ (1 / €) de sa croissance
finale[24,25]. Dans le cas de ces deux modeles a cause de la sous-estimation du point
d’inflexion, les deux modéles surestiment le volume maximal de production en méthane [25].
Pour FL, « A » est surestimé dans un intervalle de 2.6 a 18.88%. Patil et al[26] ont signalé des
erreurs allant jusqu'a 8,7% en prédisant les productions en méthane de la jacinthe d'eau (Une
plante aquatique tropicale) en utilisant des courbes de croissance sigmoidales, tandis que
Raposo et al[27] signalaient des erreurs allant jusqu'a 10% par le modéle cinétique de premier
ordre, pour prédire les volumes cumulés de méthane des gateaux issus de la fabrication d'huile
de tournesol.

Comme les courbes définies par ces fonctions sont contraintes par leurs points fixes d'inflexion,
le paramétre supplémentaire du modéle de Richards devient tres important. L'équation de
Richards inclut un parametre de forme supplémentaire (r) qui permet au point d'inflexion de la
courbe d'étre a n'importe quelle valeur entre I'asymptote minimale et maximale. Cela permet au
modele de s'adapter a la production maximale de méthane qui se produit a un stade ultérieur de
la période d'incubation sans aucun des problemes inhérents observés en raison du point
d'inflexion fixe observé pour les modéles Gompertz et logistiques[28]. Pour cette raison, le
modele Richards fourni la description la plus précise des résultats expérimentaux comparant
aux autres modeles mentionnés avant. MR a fourni un ajustement relativement bon aux résultats
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expérimentaux, ainsi que des valeurs R2 varient de 0.985 a 0.997, et une variance maximale du
volume ultime de production en méthane de 0.06%, avec des volumes cumulés produits prédis
de plus ou moins de 1 mL.

Tous les trois modeles ont prédit une augmentation du taux de production de méthane avec
I’augmentation de la température de prétraitement thermique, comme indiqué dans le tableau
3. Méme remarque faite par Rajput et al [29] sur I’effet du prétraitement thermique sur la
cinétique de production de biogaz des pailles de blé. Les résultats montraient que les pailles de
blé prétraitées & 180 ° C montraient une augmentation du taux de production supérieur a 70%
par rapport au substrat non prétraité. La valeur de um dans le modele de Gompertz augmentait
de 19.32 mL/g TVS/jour pour le substrat non-prétraité jusqu’a 22.98 et 23.97 mL/g TVS/jour
pour les substrats prétraités a des températures de 70 et 80°C respectivement. Sois des
augmentations dans la vitesse de production de méthane de 24.06%. Pour FL, « um » pour le
non-prétraité était de 22.07 mL/g TVS/jour, cette valeur augmentait jusqu’a 24.65 et 34.68
mL/g TVS/jour pour les deux températures mentionnées avant respectivement. La fonction
logistique prédit I’augmentation de la vitesse de production de méthane par le traitement
thermal de plus que 57.13%. L’effet du prétraitement thermal se voit aussi sur la durée de la
phase de latence. Le modéle modifié de Gompertz prévoyait un temps de phase de latence plus
court de 9.59 jours pour le eaux usées de tannerie prétraitée a 80 ° C par rapport a celle des eaux
non prétraitée, qui était de 12.08 jours. Et pour la fonction logistique elle a diminué de 14.69 a
10.69 jours.

Les résultats trouvés pour le substrat prétraité a 90°C ont montrés un faible taux de production
maximal de méthane um, moins que celui trouvé par le substrat non-prétraité, pour les trois
modeles étudiés. Pour ce cas la température plus que 80°C a inhibé la digestion anaérobie
comme il était expliqué dans la section 1V.5.3.2, ce qui a fait une diminution de la vitesse de
production de méthane.

Le modeéle de Richards était considéré comme un bon ajustement de la production de méthane
pour plusieurs déchets [29]. Les taux de production maximaux de méthane « um » des eaux
usées de tannerie prétraitees a 80 et 70 ° C prédites par le modele de Richard éetaient plus élevés
que celui des EUT non prétraité aussi plus éleves de ceux prédits par les modéles MG et FL,
comme le montre le tableau 3. La valeur de um augmentait de 29.02 a 46.88 mL/g TVS/jour
sois une augmentation de 61.54%. Par ailleurs, um était calculé directement des courbes
expérimentales (la pente de la phase exponentielle), et les résultats sont les suivants : 29.68 mL
/ gTVS / jour, pour I'échantillon non prétraité, et 9.93, 46.56, et 32.61 mL / gTVS / jour) pour
ceux prétraités a 90, 80, et 70 °C respectivement. Ces résultats sont proches de ceux simulés
par le modele Richards, qui confirment a nouveau que le modéle de Richards représentait bien
la production de méthane, des EUT prétraitées thermiquement. De plus, I'augmentation de pm
des échantillons de prétraitement thermal a démontré la pertinence d'un tel prétraitement sur la
digestion anaérobie.
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Figure 7. Simulation des modeéles avec la production de méthane avec et sans pretraitement
thermique (modéle Gompertz = MG ; fonction Logistique= FL; modele Richard= MR)
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Tableau 3 : Paramétres cinétiques estimés avec le modele modifié de Gompertz (a), la

fonction logistique (b) et le modele de Richards (c)
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pIeYIIY 3P 319POIN
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- 196°0 21076901 2507897 69 LTFES'692T €8'€T¥58'L90T (0,08) 24
- G160 82'0786'.L 600°0¥¢8'L 6T'¢F22'€0C 9C'€¥.6'L6T (0.06) 1Y
- 266°0 925°0%SS 7T 8T0°0FL0°CC T0'9TF0L'62. YO VTIFY90r9 | 9Nenid-uoN
anbnsiboj uonouoy e
- 1860 GE'T¥66'6 21078622 0T'99FSE 26 99'8¥12'9€9 (0.02) €Y
- 560 1207656 €T0FL6°EC 66 ¥2¥62 0€9T €8'€T¥G8'/90T (0,08) 24
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. 2e (unor) ¢ [(nolsALB)/w] wr (SALBW) v (SALBW) A 1s81 dINg
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1VV.5.4 Conclusion

Cette étude a montré les résultats positifs et contrastés du prétraitement thermique des eaux
usée de tannerie sur le processus de la digestion anaérobie. Le traitement a augmenté la DCO
soluble jusqu’a 81.36 % par rapport & I’échantillon non-prétraité, et la réduction des TS et TVS
de 9.3 et 36.69 % respectivement.

La température optimum qui a influencé sur la digestion anaérobie était de 80°C, ou une
solubilisation de la DCO de 55.02% a augmenteé la production du biogaz de 52.52%, avec une
amélioration de son composition de 60% a 84.08% de CHa.

Néanmoins, 10°C de plus dans le prétraitement étaient suffisants pour mener le processus a
éprouver une sous-performance évidente, comme le montrent les tests BMP du substrat prétraité
4 90°C. A la fin, les modéles Gompertz et logistiques a trois paramétres ont été limités dans
I'application aux modeles de dégradation de substrats plus complexes. Lorsqu'il s'agit de
substrats plus complexes comme les EUT, le quatrieme parametre du modele de Richards
permet une variabilité dans les données prédites et donc un meilleur ajustement aux courbes
expérimentales.

Les résultats présentés dans cette partie sont prometteurs pour le traitement thermal des
effluents de tannerie avant DA afin d'augmenter la production en biométhane et de promouvoir
I'élimination des solides organiques.
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L’effet de I’oxydation par peroxyde d’hydrogene sur la digestion anaérobie
des eaux usées de tannerie

1V.6.1 Introduction

Le peroxyde d'hydrogéene (H202) est un oxydant des plus utilisés dans le traitement de divers
polluants tels que le nitrite et I'nypochlorite de cyanure, les composés aromatiques phénoliques,
le formaldehyde, le sulfite, le thiosulfate, les composes sulfurés et les composés organiques [1].
Il se décompose exo-thermiquement en eau et en oxygene, cette réaction de décomposition
dépend de la température, du pH de la solution et de la présence d'impuretés[1,2]. L'oxydation
par le H>O2 est un procédé d'oxydation avancée (POA) représentant une technologie
prometteuse, contrairement aux oxydants inorganiques classiques tels que le chlore et
I'nypochlorite, le peroxyde d'hydrogéne ne produit aucun sous-produit nocif ou polluant, parce
que ces sous-produits sont seulement I'eau et I'oxygene[1].

L’objectif de cette étude était d'évaluer I'effet du prétraitement avec H>O> sur la digestion
anaérobie des eaux usées de tannerie, en étudiant les points suivants :

- L’utilisation de différentes concentrations de H20. pour augmenter la solubilisation de la
DCO des eaux usées de tannerie.

- Déterminer le temps de contact qui résulte en la meilleure augmentation de la DCO soluble.

- Evolution des rendements d’augmentation de la DCO soluble et de la réduction du Cr, de
la DCO totale et des TS et TVS.

- Evaluer I'effet du prétraitement par oxydation sur la DA, en termes de production de biogaz
et de méthane.

- Estimation des paramétres cinétiques par la simulation des résultats expérimentaux obtenus
avec le modele de Gompertz modifié, la fonction Logistique et le modéle de Richards.
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1VV.6.2 Méthodes et matériels

IV.6.2.1 Origine du Substrat

Les eaux usees de tannerie utilisées dans cette étude sont de la méme source que 1’étude
précédente, et étaient préparés de la méme fagon (voir section 1V.3.2.1) .

Le substrat était stocké a 4°C dans le réfrigérateur avant utilisation ultérieure. Les
caractéristiques des eaux usees brutes sont indiquées dans le tableau 1.

Tableau 1 : Caractéristiques des eaux usees des tanneries (mélange)

Parameétre Unité Substrat Inoculum

pH - 4.21+0.01 7.44+0.01

TS mg/L 14934.50+4.50 27770+5.60
TVS mg/L 5126.66+26.66 15610+14.32
TVSITS % 34.32+5.92 56.21+2.55
DCOt mg/L 18216.31+22.40  32270.01+72.30
DCOs mg/L 13303.52+126.38  18278.40+108.50
Total Cr mg/L 146.16+6.20 -

1VV.6.2.2 Inoculum

L’inoculum utilisé dans cette étude était de la méme source que 1’étude précédente, et préparer
de la méme fagon dans la section 1V.3.2.2.

IV.6.2.3 Prétraitement par le H202

Les eaux usées de tannerie étaient prétraitées avec une solution de H>O; afin d'augmenter la
DCO soluble (DCOs) et diminuer la concentration du chrome totale. Le pH des échantillons
des EUT étaient ajustés a 3.0 en utilisant du H2SO4 suivant la méthode décrite par Kameswari
et al [3]. Ce traitement fournit les conditions favorisant la décomposition de H>O>. Le procéde
est conduit sans ajout de catalyseurs externes ou d'autres agents activateurs (UV, O3, etc.); par
conséquent, les colts et la complexité du traitement sont considérablement réduits[4]. Aprés
’ajustement du pH les concentrations de peroxyde d’hydrogéne étaient variées de 0.5, 1, 2, et
4 g de H202/L, en utilisant une solution de 30% (m/v) dans des béchers remplis de 800 mL
d'échantillons. Les béchers étaient agités pendant 10, 20, 30 et 60 minutes a 300 tr / min en
utilisant un agitateur magnétique non chauffant de 6 positions 50-850 tr / min (VELP; France);
Le prétraitement était effectué a une tempeérature ambiante (c'est-a-dire a 27 ° C).

Des échantillons du surnageant étaient prélevés de chaque bécher correspondant a chaque temps
de contact testé. Apres 30 minutes de décantation les dosages de la DCO soluble étaient
effectués pour tous les échantillons afin de déterminer le temps de contact optimal, pour
I’appliquer aux différentes expériences. En effet, des expériences de prétraitement au H20>
étaient realisées, en utilisant le temps de contact optimal, afin d’évaluer son effet sur les autres
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parametres : la DCO totale (DCOt), la DCO soluble, les solides totaux (TS), les solides volatils
totaux (TVS) ainsi que le chrome total.

1VV.6.2.4 BMP test

Le rapport inoculum / substrats (1 / S) utilisé pour effectuer les tests BMP était fixé a 1,5 en
termes de TVS.

Les étapes suivies pour la préparation des BMP test étaient détaillées dans le chapitre Méthodes
et matériels section 111.4 et la composition des échantillons des tests BMP sont présentés dans
le tableau 2.

Tableau 2 : Composition des BMP test

BMP test TVS Volume Eau de robinet  Nutriments

(mg/L) (mL) (mL) (mL)
Inoculum 15610+14.32 100.0+0.5 480.0+£0.5 20.0+£0.5
(control)

Non-prétraité 5126.66+26.66  202.99+0.5 277.00£0.5 20.0£0.5
R1(0.5g H20/L) 4740+5.40 219.54+0.5 260.45+0.5 20.0+0.5
R2(1g H202/L) 4440+12.73 234.38+0.5 245.61+0.5 20.0+0.5
R3(2g H202/L) 4430+11.45 234.91+0.5 245.08+0.5 20.0+0.5
R4(4g H204/L) 4240+10.30 245.44+0.5 234.55+0.5 20.0+0.5

1VV.6.3 Résultats et discussions

1V.6.3.1 Effet du prétraitement par H202 sur la solubilisation de la DCO

La solubilisation des substances organiques des eaux usées de tannerie était évaluée a partir des
résultats de la variation de la DCOs.

En premier, le temps d’agitation optimal était déterminé en considérant le suivi du rendement
d’amélioration de la solubilisation en fonction du temps d’agitation, et ce temps correspondait
a I’amélioration maximale de la DCOs du substrat.

Les temps d’agitation considérés étaient de 10, 20, 30 et 60 minutes, aprés chaque temps un
échantillon était prelevé est analysé pour la DCOs, les résultats sont montrés dans la figurel.
La premiére observation est que la solubilisation de la matiere organique était presque
instantanée, en effet, juste aprés I'addition de H2O> aux eaux usées brutes, la MO s’était
solubilisée. La solubilisation de la DCO avait augmentée avec la concentration de H2O> et le
temps de la réaction la méme remarque était rapportée par Liu et al [5] sur le prétraitement des
boues d’épuration par H20:.

La concentration initiale de la DCO soluble était de 13303.52 mg/L, aprées un temps de réaction
de 10 minutes, elle a augmenté jusqu’a 15451.91, 15957.42, 18232.18, et 36430.33mg/L par
des concentrations de 0.5, 1, 2, et 4 g H202/L respectivement. Soit des pourcentages
d’amélioration de 17.26, 21.09, 38.36, et 176.47 % respectivement. Cela montre que la plus
forte concentration de H2O> soit (4 g/L) avait amélioré la solubilisation de la DCO de presque
3 fois la concentration initiale. Dans I’é¢tude de Kameswari et al [3] sur I’effet de plusieurs
prétraitement sur la solubilisation de la DCO dans les boues primaires de tannerie une
concentration de 0,06 g H20>/L avait entrainé une augmentation de la DCOs de 1270 & 1810
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mg / L, soit une augmentation de 42,5%. Tandis que pour Feki et al[6] L'oxydation des boues
activées par 1’H20> dans des conditions optimales (pH 3 ; 1.8 g/L H20- et 2 heures d’agitation)
avait augmenté la solubilisation jusqu'a une valeur de 19,2%. Ces résultats montrent que
I’oxydation par H20> a un effet différencié sur la solubilisation de la DCO des substrats. Ces
résultats montrent aussi ’efficacité de la conversion des composés organiques en coOmposés
plus solubles qui seraient facilement biodégradables, durant le traitement biologique, et qui
garantiraient la disponibilité de grandes quantités de substrat organique degradable pour un
traitement ultérieur de digestion anaérobie.

La DCO soluble enregistrait des augmentations au fur et a mesure que le temps d’agitation
augmentait, apres 30 minutes il était enregistré une faible augmentation de la DCO soluble en
utilisant la plus faible concentration de H20>, tandis que pour les deux autres concentrations
intermédiaires, elles augmentaient jusqu’a, 59,55, et 184 %, Ceci est d( a la réaction de la
matiére organique avec les concentrations de I’oxydant ajouté.

Cette expérience montre bien 1’effet de I’agitation et du temps de contact avec 1’'H20- sur la
solubilisation. Aprées 60 minutes d’agitation, la solubilisation atteignait des valeurs maximales,
qui sont regroupés dans la figure 2.
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Figurel. Rendement de I’augmentation de la DCO soluble en fonction du temps

Aprés avoir précise le temps d’agitation qui était de 60 minutes, I’expérience était répétée pour
avoir une vue complete sur ’effet du traitement par oxydation.

La figure 2 montre ’effet de la concentration de H2O0. et du temps d’agitation sur
I’augmentation de la concentration de la DCO soluble. Il y a une augmentation linéaire des
concentrations de la DCO soluble avec I’augmentation de la concentration du H20.

Aprés 60 minutes, la solubilisation atteignait des valeurs maximales de 16968.42, 23034.47,
24045.48, et 37694.09 mg/L soit des pourcentages d’augmentation de 28.77, 74.80, 82.47, et
186.06% par 0.5, 1, 2, et 4 g de H20>/L respectivement.

Le rapport de la DCO soluble sur la DCO totale augmentait avec l'augmentation des
concentrations de H.O> de la solution. Il varie de 0,26 pour I'échantillon non prétraité a 0,88
pour I’échantillon prétraité a 4 g de HoOo/L. Pour les autres échantillons, les resultats étaient
comme suit: 0.40, 0.62 et 0.66 respectivement pour 0.5, 1 et 2 g/L de H20». Kim et al [1] avaient
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enregistré une augmentation de 0.54 du rapport DCOs/DCOt aprés 2 heures d’agitation par une
concentration de peroxyde d'hydrogene de 1,6 M. Les valeurs du rapport DCOs/DCOt met en
évidence la conversion des particules en matiere organique soluble dans les effluents, ce qui
conduirait & une meilleure digestibilité des matiéres organiques des rejets.
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Figure2. Effet du prétraitement par oxydation sur la solubilisation de la DCO

1V.6.3.2 Efficacité de I'élimination du chrome

Le chrome (Cr) existe a différents états d'oxydation (+2, +3, +4, +5 et +6), mais les deux formes
les plus présentes dans les eaux usées industrielles étaient le chrome trivalent et le chrome
hexavalent [7,8]. L'élimination du Cr (lIl) est influencée par le pH de la solution, selon
Modhave et al [9] a un pH compris entre 6,5 et 7,0, plus de 99,00% du Cr (111) étaient éliminés.
Dans notre étude, le pH de la solution était ajusté de 4.12 a 3, donc une faible quantité de H.SO4
était utilisée. Le but est de voir I’effet du H202 seul sur la caractérisation des eaux usées de
tannerie. Donc dans le cas de la réduction du chrome total, elle ferait référence a 1’élimination
du Cr VI.

La figure 4 montre I'effet du prétraitement par oxydation sur I'élimination du chrome totale.
L'addition de H20> a favorisée la précipitation du chrome. Selon Modhave et al [9] le traitement
d’un effluent contenant du Cr (VI) avec une solution de H20. (30% v/v) a pH initial de
I'effluent, conduit a la réduction du Cr (V1) en Cr (I11) suivant la réaction (1) donnée ci-dessous.

2HCrO4 + 3H20; + 8H * — 2Cr (II) + 302 + 8H20 1)

Avec une concentration initiale de 146.16 mg/L ’ajout de I’oxydant a amélioré 1’élimination
du chrome total de 10.84 a 40.60% pour les concentrations de 0.5 a 4 g de H20; ajoutées. On
observe que le rendement d’élimination du chrome augmentait au fur et & mesure que la
concentration de H.O» augmentait, la méme remarque était rapportée par Rameshraja et al [10].
Comme le chrome est un agent inhibiteur de la digestion anaérobie, son élimination par le H20-
est par conséquent un plus pour la digestion anaérobie.
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Figure3. L'effet du prétraitement par oxydation sur I'élimination du chrome

1V.6.3.3 L’effet du prétraitement par oxydation sur la réduction des TS et TVS

Les concentrations des TS des eaux usees de tannerie ont été mesurées pour confirmer I'effet
de I'oxydation du peroxyde d'hydrogene sur la désintégration des solides dans les eaux usées.
La figure 4 montre ’effet du traitement par H202 sur la réduction des concentrations des
solides totaux (TS) et des solides volatiles totaux (TVS). Pour les TS la concentration initiale
était de 14934.50 mg/L, aprés 1’ajout des concentrations de 0.5, 1, 2, et 4 g/L de peroxyde
d’hydrogéne les concentrations des TS étaient diminuées jusqu’a 14450, 14360, 13650, et
13415 mg/L respectivement, soit des réduction de 3.24, 3.84, 8.60 et 10.17% pour R1, R2, R3
et R4 respectivement. Rivero et al [11] trouvaient une amélioration maximale de 15,2% de la
réduction des solides dans les boues par un traitement d’oxydation avec une concentration de 2
g H20o.

Pour les TVS la concentration initiale était 5126.66 mg/L, apres le traitement par oxydation les
concentrations des échantillons ont diminues aux valeurs suivantes : 4740, 4440, 4430, et 4240
mg/L pour R1, R2, R3 et R4 respectivement, soit des réductions de 7.54, 13.39, 13.58 et 17.29
% pour les échantillons mentionné auparavant.

Ce résultat montrait que le peroxyde d'’hydrogéne seul a un effet sur la décomposition des
solides dans les eaux usées de tannerie. Les formes actives de I'oxydant générés par la réaction
de décomposition du H2.O> généralement sont les radicaux hydroxyles (OH-) et les radicaux
hydroperoxyle (HO>’). Ces radicaux attaquent les particules dans les eaux usees et conduisent a
leur destruction, ce qui entraine non seulement la génération de la DCO soluble, mais aussi la
réduction des solides[6]. D’autres chercheurs recommandaient une combinaison entre
I’oxydation par H20> et un autre prétraitement pour augmenter davantage la décomposition de
H20> en radicaux hydroxyles, donc plus de solubilisation de la matiére organique qui résulterait
en I’amélioration du processus de DA. Des exemples de prétraitements tels que le chauffage
conventionnel ou par microondes[12], le couplage du peroxyde d'hydrogene avec les rayons
UV[2], ou encore le prétraitement par NaOH/H.0 [13].
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Figured. L'effet du prétraitement par oxydation sur la réduction des TS et TVS

1V.6.3.4 Effet du prétraitement par oxydation sur la digestion anaérobie des eaux usees

de tannerie

Des tests BMP ont été réalisés et suivis pendant la durée d’incubation de 43 jours. Les courbes
de la production spécifique cumulée du biogaz sont illustrées dans la figure 5.
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Figure 5. Production de biogaz spécifique cumulée (mL biogaz / g TVS)

L’effet du prétraitement par H2O2 sur la biodégradation des eaux usées de tannerie n’apparait
pas clairement dans les premiers jours d'incubation malgré les concentrations elevées de laDCO
soluble. Apres le 2éme jour de faibles productions de biogaz étaient enregistrées par tous les
échantillons prétraites et non prétraités. Ceci est dd probablement a une phase d’adaptation des
microorganismes au substrat en plus de la formation des acides gras volatiles (AGV) qui
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freinent 1’activité des méthanogénes, et vu que les eaux usées de tannerie sont riches en
lipides[14], la formation des AGV est plus importante que par les protéines et les glucides.

Apres les 10 jours il y a une accélération de la production de biogaz par les échantillons
prétraités par 0.5 et 1 g/L de H20-, ce qui n’était pas prévu, car ces deux concentrations avaient
enregistrés les faibles pourcentages d’augmentation de la DCO soluble et de 1’élimination du
chrome. Tandis que le R4 (4g H20z>) qui avait enregistré les valeurs maximales de solubilisation
et d’élimination du chrome, avait montré une trés faible production de biogaz, avec une phase
exponentielle réduite par rapport a celles des autres courbes des échantillons prétraites.

Méme chose a été remarquée pour R3 (2g H202) ou la production était plus faible que la
production de I’échantillon non-prétraité dans la phase exponentielle, et aprés 25 jours il y avait
une accélération de la production et qui avait dépassé la production maximale de 1’échantillon
non-prétraité. Malgré la grande solubilisation de la matiére organique et 1’élimination de
I’inhibiteur, le systéme anaérobie n’avait pas bien répondu en donnant un rendement efficace
en termes de volume de biogaz produit. Méme effet était enregistré par Eskicioglu et al [15]
avec des boues d’épuration traités par une concentration de 1 gH>O2 /g TS, atteignant une
solubilisation d’environ 200%, le rendement en méthane était inférieur de 25% a celui de
I'échantillon témoin indiquant que dans le cas du traitement des boues d’épuration, 1’oxydation
par H>O> diminue le taux de production de méthane.

Ce phénomene peut s’expliquer par ’apparition d’un nouvel inhibiteur qui est le H>O>
résiduaire qui n’a pas réagit avec la matiére organique. Les fortes concentrations de H2O2 qui
n’avaient pas réagi avec la matiére organique étaient transférées avec le substrat prétraité dans
les batchs anaérobies, et résultant en une inhibition de I’inoculum par 1’oxydant. D'apres les
résultats des tests de BMP de digestion anaérobie des boues, Liu et al[5] avaient confirmé que
les stades d'hydrolyse-acidification et de méthanogenése étaient tous deux inhibés par le H.O>
résiduel. Dans leur étude I'effet inhibiteur sur I'activité métabolique des méthanogenes était
beaucoup plus remarqué, ce qui a empéché la conversion de l'acide acétique en méthane dans
les premiers jours. Et pour confirmer cette théorie, ils avaient utilisé la catalase (un
enzyme héminique qui catalyse la dismutation du peroxyde d’hydrogéne en eau et dioxygene)
pour décomposer le H2O: résiduel dans les boues prétraitées. Les résultats étaient remarquables,
aprés 10 minutes, plus de 2000 mg / L de H20: résiduel dans les boues prétraitées etaient
presque décomposes, et la phase de latence dans les courbes de la digestion anaérobie avait
diminué de 1.0 a 0.5 jour. Ces résultats avaient confirmé que le H.O> résiduel avait sGrement
un effet inhibiteur sur la digestion anaérobie des boues prétraitées.

La production spécifique de biogaz enregistré aprés 43 jours d’incubation était de 892.45,
1416.94, 1358.68, 990.17 et 691.06 mL / g TVS respectivement pour I'échantillon non-prétraité
et ceux des échantillons prétraités par 0.5, 1, 2, et 4 g/L de H20,. Cela représentait en
pourcentages d'augmentation : 58.77 %, 52.24%, et 10.94% pour R1, R2 et R3 respectivement,
et pour R4 une réduction de production de 22.56%. Plusieurs chercheurs avaient étudié 1’effet
du peroxyde d’hydrogéne sur la production de biogaz par différents substrats [4,16-18]. Song
et al [16] trouvaient que le traitement des pailles de riz par 4% et 3% de H>O> (w/w), donna des
volumes de biogaz produits de 327,5 et 319,7 mL /gVS respectivement, plus élevés que
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I'échantillon non prétraité d'environ 30,2%. Feki et al [6] couplaient 1’oxydation par H2O2 avec
I’électrolyse pour avoir plus d’effet sur la digestion anaérobie des boues activées. Dans des
conditions optimales de pH 3.0, 1.8 g/ L de H202 et 2 h d’agitation et en appliquant une densité
de courant de 2,5 A/dm?, le rendement de biogaz augmentait de 78 % par rapport a la boue non
prétraitée. Une combinaison entre le traitement par de I'acide nitreux (HNO2) et du peroxyde
d'’hydrogéne des boues activées résiduaires avait considérablement amélioré le potentiel en
méthane du substrat de 59 a 83%][19]. Le traitement d'oxydation thermique pour améliorer la
production de biogaz était évalué par Rivero et al [20] qui avait montré dans leur étude que
lorsque les boues recyclées étaient thermo-oxydées avec 2g H>O2 / g VSS (volatile suspended
solids) et traitées a une température de 90 °C avant d'étre rajoutés au réacteur de digestion
anaérobie, la production de biogaz avait augmenté a des quantités plus grandes que celles
produites par les méthodes thermiques ou oxydatives seules. Un prétraitement des boues
activées residuaires dans des conditions de 60°C, 74,2 mM de H.O: avait augmenté la
production de biogaz de 32,8% de plus que I’échantillon non-prétraité[21]. Tout ces résultats
montrent bien D’effet positive de 1’oxydation par le peroxyde d’hydrogene sur la digestion
anaérobie

De plus, le prétraitement par oxydation avait eu un effet positif sur I'amélioration de la
composition du biogaz produit. De la figure 6, qui montre les résultats moyens de la
composition du biogaz produit trouvés dans cette étude; I'échantillon non prétraité a donné un
pourcentage de méthane de 64,06%; tandis que ceux prétraités a 0.5, 1, 2, et 4 g/L de H20>
avaient donné respectivement des pourcentages de méthane de 80.43, 79.36, 76.70 et 74.37%;
donc une augmentation jusqu'a 25,55% de la production de méthane.
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Figure 6. Composition du biogaz

1V.6.3.5 Effet du prétraitement sur I'élimination de la DCO

La figure 7 regroupe les résultats des pourcentages d’élimination de la DCO totale et soluble,
pour les échantillons prétraités par oxydation et le non-prétraite.
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Au Vu des volumes de biogaz produits par les échantillons, il était évidant que les pourcentages
d’élimination de la DCO seraient plus élevés pour les échantillons prétraités par H20..
L’¢limination totale de la DCO est la somme du pourcentage d’élimination par le traitement par
oxydation et par la digestion anaérobie. L’élimination maximale de la DCO totale (DCOt) avait
été obtenue dans le test de BMP alimenté avec le substrat prétraité par 0.5 g/L de H20. (R1).
Le rendement d'élimination de la DCOt varie de 56.73% pour les eaux usées de tannerie (EUT)
non-prétraité a 73.28 et 71.01% pour le EUT prétraité par 0.5 et 1 g de H20- respectivement.
Tandis que pour R3 et R4 des valeurs moins encourageantes étaient enregistrées 58.64 et
45.97% respectivement. Le prétraitement par oxydation a faible concentration d’oxydant avait
donc augmenteé le rendement d’élimination de la DCO totale d'environ 30%. L’oxydation par
le peroxyde d’hydrogéne comme prétraitement avant la digestion anaérobie est par conséquent
viable et plusieurs chercheurs s’y étaient intéressés. Siddique et al [17] étudiaient 1’effet du
H20- sur la Co-digestion anaérobie des eaux usées pétrochimiques dans un réacteur agité en
continue. Les résultats avaient montré qu’aux temps de rétention hydraulique de 9 et 6 jours,
les rendements des réductions de la DCO totales étaient de 98 + 0,05% et de 95 £ 0,05% pour
un substrat prétraité par une concentration de 1% de H>O5, contre seulement 30 + 2,5% et 33 +
2,2% dans le cas des eaux usées pétrochimiques non-prétraités.
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Figure7. Efficacité d'élimination de la DCO totale et soluble

Les prétraitements comme mentionnés auparavant conduisent a la solubilisation de la DCO
totale en DCO soluble, qui est plus rapide a dégrader par les microorganismes, ce qui donne
des pourcentages éleves de réduction de la DCO soluble en comparant a la DCO totale.
L'efficacité d'élimination de la DCO soluble était considérablement plus élevée pour les
échantillons prétraites variant entre 89,14% et 77.2%, alors que dans I'échantillon non-prétraite
le rendement était égal a 75.54%, inférieur de 13.60% par rapport au maximum obtenu des
échantillons prétraités.

1V.6.3.6 L’élimination des TS et TVS apres le traitement par oxydation et la digestion
anaeérobie

D’apres les figures 7, ’effet du prétraitement par oxydation n’avait pas seulement affecté
I’élimination de la DCO mais également 1’élimination des solides totaux et les solides volatiles.
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Apres 43 jours d’incubation, 1’élimination des TS pour les eaux usées de tannerie non-
prétraitées était de 24.18%, alors que le prétraitement par H.O> avait augmenté cette valeur a
43.01, 35.67, 27.62 et 30.77% pour R1 (0.5g H202/L ), R2 (1 g H202/L), R3 (2 g H202/L), et
R4 (4 g H202/L) respectivement. Des résultats similaires rapportés par Rivero [22] avaient
montré une amélioration de 15,20% dans la réduction des solides par la DA des boues
municipales, en utilisant une concentration de 2 g H.O>/ g VSS, en comparaison avec le cas
sans prétraitement.

Ces résultats montrent bien I’impact du traitement par oxydation sur la DA pour la
désintégration des solides totaux dans les eaux usées de tannerie.

L'un des paramétres les plus utiles pour évaluer I'efficacité de la digestion anaérobie est la
réduction des matiéres solides volatiles[23]. L'amélioration de I'élimination des TVS était
presque due aux effets du prétraitement, qui aident & décomposer les matiéres solides pour une
dégradation ultérieure plus rapide. Il facilite finalement la réaction de décomposition qui
conduit a biodégrader davantage de composés au cours de la digestion anaérobie [6].

Le rendement d’¢élimination des TVS variait de 45.23 a 87.30% avec le maximum obtenu pour
I’échantillon R1 prétraité avec (0.5g H20-), ce qui est corroboré par le volume de biogaz produit
par ce substrat. En comparant les résultats obtenus avec ceux de 1’échantillon non-prétraité ou
I’élimination était de 48.57% soit une augmentation de 1’efficacité de la digestion anaérobie
pour I’élimination de la matiére volatile de presque 38.73% de réduction de plus que le substrat
traité par voie anaérobie seul.
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Figure 8. Efficacité de I'élimination des TS et TVS

1V.6.3.7 L’effet du traitement par oxydation sur la cinétique de production du méthane

L'étude cinétique était realisée en ajustant les données expérimentales de la production de
méthane obtenues a partir des tests BMP avec les trois modéles mentionnés précédemment: le
modele de Gompertz modifié (MG), la fonction Logistique (FL) et le modéle de Richards (MR).
Ils étaient appliqués pour déterminer les parametres suivants : le potentiel de production de
méthane (A), le taux maximum de production de méthane (um) et la durée de la phase de latence
(A). La figure 10 et le tableau 3 montrent un accord global entre les résultats simulés et

163



Chapitre 1V Résultats et discussions : Partie expérimentale 6

expérimentaux pour les trois modeéles. De plus, le meilleur ajustement était obtenu en utilisant
le modéle de courbe de Richards avec le coefficient de corrélation le plus élevé (R%> 0,991).
Les résultats du coefficient de corrélation (R?) utilisant le modéle de Gompertz modifié a donné
des valeurs allant de 0,966 a 0,986, alors que la fonction Logistique a donné un R? compris
entre 0,981 et 0,995 et finalement, R2 pour le modele de Richards de 0,991 a 0,997 comme le
montre le tableau 3.

Le coefficient de corrélation donne un avis préliminaire sur le modele qui décrit le mieux les
résultats expérimentaux obtenus. Dans ce sens, le modele de Gompetz modifié avait des valeurs
de R2 les plus faibles signifiant qu’il ne décrit relativement pas bien les résultats expérimentaux
de la DA. De plus, la figure 9 montre que les modéles de Gompertz et la fonction Logistique ne
simulent pas bien les résultats expérimentaux au début des expériences, pour les 10 premiers
jours, en sous-estimant la production de méthane et en surestimant la durée de la phase de
latence. Des observations similaires étaient rapportées par Ware et al [24] sur la digestion
anaérobie des déchets complexes d'abattoirs de volailles. Pour 1’échantillon non-prétraite,
comme il peut étre constaté dans la figure 9, le modéle de Gompertz modifié sous-estimait
Ieégérement la production dans les premiers jours, vu que la courbe associée a ce modeéle est de
forme S étendu, tandis que pour les deux autres modeéles la forme de la courbe est plutdt courbe
étagée.

De plus, au fur et & mesure que la concentration du peroxyde d’hydrogéne augmentait, les
phases d’accélération apparaissaient plus rapidement tandis que les phases de latence s’étaient
réduites. Ceci illustre bien I'effet de la solubilisation de la matiére organique et I'élimination du
chrome (I'inhibition) comme il peut étre constaté sur les courbes de production du méthane
dans la figure 9.

D'aprés les résultats présentés au tableau 3 (a), le volume ultime en méthane du modele de
Gompertz (MG) est toujours supérieur aux valeurs expérimentales obtenues. En fait, le modele
de Gompertz a surestimé la valeur de "A" de 25, 77% pour I'échantillon non-prétraite.
Cependant, pour les échantillons prétraités, la surestimation aurait diminuée jusqu’a 11.38 et
9.11% pour ceux ayant eux 0.5 et 1 g de H2O2 respectivement.

Pour la simulation utilisant le modéle logistique, les remarques sont presque les mémes que
celles avancées pour le modele de Gompertz. La sous-estimation de la production de méthane
a été enregistrée pendant la phase de latence et au point d'accélération, mais ce qui est
remarquable pour les deux concentrations optimales dans le prétraitement par le peroxyde
d’hydrogene (0.5 et 1 g de H20>), la fonction logistique simule bien la phase exponentielle de
ces deux courbes, surtout pour les faibles doses de H20, il peut étre souligné la différence entre
les résultats expérimentaux et simulés diminue avec la diminution de la concentration de H2O:
pour la phase exponentielle. Cependant, la surestimation entre le volume maximal expérimental
et la valeur de A est inférieure a celle trouvait pour le MG, elle varie de 9.50 pour le substrat
non-prétraité jusqu’a 3.30 et 2.85 pour les échantillons optimaux R1 et R2 respectivement.

Le modele de Richards a mieux simulé les données expérimentales que le MG et laFL. Le MR
a fourni un ajustement visuel adéquat ainsi qu'un R2 élevé (0,997), la surestimation des volumes
ultimes en méthane calculés a partir des données expérimentales était de 0.04% pour
I’échantillon non-prétraité, et de 0.0095 et 0.12 % pour R1 (0.5 g H20,) et R2 (1g H20,)
respectivement.
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La supériorité du MR est qu'il a un parameétre "r" supplémentaire dans sa formulation, ceci lui
confére une capacité a adapter la forme de la fonction sigmoide pour inclure la consommation
de substrat pour la maintenance comme mentionné dans [24]. Par conséquent, le modele de
Richard a mieux fonctionne et peut étre considéré plus précis que le modele de Gompertz
modifié et la fonction logistique pour décrire la production de méthane a partir des eaux usées
de tannerie.

Cela signifie que les valeurs de um et de A déterminées a partir du modele de Richards, peuvent
étre considérées comme des représentations précises de la cinétique de biodégradation des eaux
usées de tannerie prétraités par oxydation au H2O».

Les résultats de la cinétique obtenus montrent que la durée de la phase de latence (1) augmentait
au fur et a mesure que la concentration de H20z2, dans le prétraitement, diminuait ; Ce qui est
équivalent a une diminution du pourcentage de la solubilisation. De méme, I’effet du
prétraitement par oxydation est reflété sur le taux maximal de production spécifique de méthane
(um), qui a augmenté de facon impressionnante, apres le prétraitement dans les trois modeles.
Les valeurs de um simulées pour les trois modeles sont treés proches les unes des autres; en fait,
ils vont de 17.84 a 52.50 [mL / (gTVS * jours)] pour MG, de 18.88 a 53.52 [mL / (gTVS *
jours)] pour FL et de 21.01 2 59.65 [mL / (gTVS * jours)] pour MR. De plus, um a été calculée
directement comme étant la pente de la phase exponentielle des courbes expérimentales de
production de méthane et les résultats sont les suivants: 29.57 mL / (gTVS / jour), pour
I'échantillon non prétraité, et 62.42, 57.85, 40.25 et 27.21 mL / (gTVS / jour) pour ceux
prétraités par 0.5, 1, 2, et 4 g H202/L respectivement. Ces résultats sont proches de ceux simulés
par le modele de Richards, qui confirment a nouveau que le modéle de Richards représentait
bien la production de méthane, des eaux usées de tannerie prétraitées par le peroxyde
d’hydrogéne. De plus, I'augmentation de um des échantillons de prétraitement par oxydation a
démontré I'adéquation d'un tel prétraitement.

165



Chapitre 1V Résultats et discussions : Partie expérimentale 6

750 75 75
700 700 [+ Non-prétraite| 700 [+ Non-prétraite]
650 eof—FL | arwieaes 6504 [—MR
600 600 o 600
350 550 . 5504
500 500 500
450 450 50
100 400 400
350 350 350
300 300 300
250 250 250+
200 200 2004
150 150 1504
100 100 1004
50 0 s04
o - T T
0 50 15 0w 30 35 40 45 o L 0 S R A [ 510 15 2 23 0 33 40 4
1200 * RI1(0,5g H,0,) = RI(0.5g H,0,)
e 12004 -3 8 Hy 12004 [%
—FL R1(0.5 g H,0,))
— MR
1000 10004 10004
800 §00 8004
—_
g 600 6004 600
[—< 400 4004 4004
=0
200 2004 2004
B e et =i R R
— 0 r 0 T -
: o 5 o 15 20 s 30 3 a0 a5 0 01 0 30 40 4 o 01 20 300 35 40 45
—_—
—
—
S—
= 1200 1200 1200
—O = R2(1gH,0,) * R2(1gH,0,) « R2(1gH202)]
—— MG ——FL —— MR
o 1000 1000 10004
—
o 500 $00 500
= 600 600 600
jﬁ 400 400 400
E 200 200 200
= ¢ o 5 01 D 25 30 35 40 45 o T ° r
- - ) 0 w15 20 25 30 35 40 45 o 5 1w 1 o 0 35 40 45
=
E s004[ = R3(2gH,0,)| s004 | * R3(2gH,0,) s00| * R3(2eH0,)
= e e |—FL LaappTieees ——MR
(&) 700 .- 700+ .-
. .
L 00 600
g 500 4 500
—O 100 400
> 300 300
200
2004
100
L o Y [
T T T T T T T
0 T 0 JCR 20 0 35 40 4 45
0 01 20 25 30 35 40 45 .
s T RéGEHO) apr T 500 = R4(4gH,0,)
—MG - 3 -
400 400
300 300
2004 200
1004 100
.........
T o T y
[ 0 1S 0 5 30 35 40 45 o 510 15 2 s 30 35 40 45 0 £ 10 15 20 28 30 38 40 48

Modele de
Gompertz modifié

Fonction de Logistique

Modele de Richards

Durée d’incubation (Jours)

Figure 9. Simulation des modeéles avec la production de méthane avec et sans préetraitement
par H2.02 (modéle Gompertz = MG; fonction Logistique= FL; modéle Richard= MR).
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Tableau3 : Paramétres cinétiques estimés avec le modele de Gompertz modifié (a), la

fonction logistique (b) et le modele de Richards (c)
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1V.6.4 Conclusion

Le présent travail a évalué en premier lieu, les effets du prétraitement par H>O2 sur la
caractérisation des eaux usées de tannerie, en termes de solubilisation de la DCO totale en DCO
soluble, de réduction de la DCO totale, TS, TVS, et du chrome total ainsi que son effet sur la
digestion anaérobie des EUT.

Les résultats ont confirmé qu’il y a une amélioration du taux de solubilisation avec
’augmentation de la concentration de H20z, arrivant & 186% avec une concentration de 49 de
H202/L aprés 60 minutes d’agitation, et une élimination du chrome totale jusqu’a 40% dans les
mémes conditions.

Il est important de rappeler que les concentrations élevées de H.O» utilisées dans le
prétraitement résultaient en de forts taux de solubilisation en comparaison avec les faibles
concentrations, comme il était prévu. Cependant les échantillons d’EUT prétraités avec de
fortes concentrations de H>Oz ont générés une production de biogaz plus faible, contrairement
a ce qui était attendu. Ceci peut étre attribué a I’inhibition de la flore bactérienne de la DA par
le H20: résiduaire qui n’avait pas réagit avec la matiere organique lors du prétraitement.

De méme, La production spécifique de biogaz enregistrée aprés 43 jours pour les échantillons
prétraités R1 (0.5 H.02 /L), et R2 (1 H202 /L), montrait également cet effet inhibiteur du H20>
mais d’une maniére peu prononcée vu que les productions sont relativement proches. En effet,
ils avaient produit respectivement 1416.94 et 1358.68 mL/g TVS. Malgré I’inhibition subie par
les deux échantillons leur production respective était supérieures de 58.77 % et 52.24%, de
I’échantillon non prétraité, avec des pourcentages en méthane de 80.43 et 79.36%
respectivement. Malgré cette inhibition le pourcentage en methane est tout de méme supérieur
a celui de I’échantillon non prétraité qui était de 892.45 mL/g TVS.

En outre, ce travail a confirmé l'utilit¢ des modéles cinétiques pour estimer et comparer les
parametres bio-cinétiques du processus de digestion anaerobie. Le modele de Richards
représentait mieux les données experimentales de la production de méthane en comparaison
avec les modeles de Gompertz modifié ainsi que la fonction logistique dans le cas des EUT.

Il était constaté que le taux spécifique maximum de production de biogaz (um) dans les
échantillons prétraités était plus élevé que pour I'échantillon non prétraité, qui étaient
respectivement de 59.65 [mL / (gTVS / jour)] et 33.30 [mL / (g TVS / jour)]. En effet, le
prétraitement a presque doublé ce taux.

Enfin, les résultats obtenus de cette étude confirment que le prétraitement par H2O des eaux
usées de tannerie avait un effet positif sur la production en biogaz et sur le pourcentage en
méthane. D'autres études doivent étre considérées pour comprendre et éventuellement atténuer
I’effet inhibiteur de H20- résiduel en vue d’améliorer le rendement du procédé de DA.

168



Chapitre 1V Résultats et discussions : Partie expérimentale 6

Références

[1]
[2]
[3]

[4]

[5]

[6]

[7]

[8]
[9]

[10]

[11]

[12]

[13]
[14]

[15]

[16]

[17]

Kim TH, Lee SR, Nam YK, et al. Disintegration of excess activated sludge by hydrogen
peroxide oxidation. Desalination. 2009;246:275-284.

Stasinakis a S. Use of selected advanced oxidation processes (AOPs) for wastewater
treatment--A mini review. Glob. Nest J. 2008;10:376-385.

Kameswari KSB, Kalyanaraman C, Thanasekaran K. Evaluation of various pre-
treatment processes on tannery sludge for enhancement of soluble chemical oxygen
demand. Clean Technol. Environ. Policy. 2014;16:369-376.

Siciliano A, Stillitano M, Limonti C. Energetic Valorization of Wet Olive Mill Wastes
through a Suitable Integrated Treatment: H202 with Lime and Anaerobic Digestion.
Sustainability .2016;8:1150.

Liu J, JiaR, Wang Y, et al. Does residual H202 result in inhibitory effect on enhanced
anaerobic digestion of sludge pretreated by microwave-H202 pretreatment process
Environ. Sci. Pollut. Res. 2015;

Feki E, Khoufi S, Loukil S, et al. Improvement of anaerobic digestion of waste-activated
sludge by using H202 oxidation, electrolysis, electro-oxidation and thermo-alkaline
pretreatments. Environ. Sci. Pollut. Res. 2015;22:14717-14726.

Prakash N, Latha S, Sudha PN, et al. Kinetics of Removal of Chromium From
Wastewater Using Chitosan-Based Binary Polymer Blends. Synth. React. Inorganic,
Met. Nano-Metal Chem. 2016;46:1310-1317.

Siraj S, Das PC, Jahan IARA. removal of chromium from Tannery effluent using
chitosan-charcoal composite. J. Bangladesh Chem. Soc. 2012;25:53-61.

Modhave SS, Shinde DR. Hydrogen Peroxide and Activated Charcoal Mediated
Removal of Chromium from Chrome Electroplating Effluent. Int. J. Sci. Eng. Res.
2013;4:1091-1095.

Rameshraja D, Suresh S. Treatment of tannery wastewater by various oxidation and
combined processes. Int. J. Environ. Res. 2011;5:349-360.

Rivero JAC, Madhavan N, Suidan MT, et al. Oxidative Co-Treatment Using Hydrogen
Peroxide with Anaerobic Digestion of Excess Municipal Sludge. Water Environ. Res.
2006;78:691-700.

Xiao Q, Yan H, Wei Y, et al. Optimization of H202 dosage in microwave-H 202 process
for sludge pretreatment with uniform design method. J. Environ. Sci. 2012;24:2060—
2067.

Cao W, Sun C, Li X, et al. Methane production enhancement from products of alkaline
hydrogen peroxide pretreated sweet sorghum bagasse. RSC Adv. 2017;7:5701-5707.
Cirne DG, Paloumet X, Bjornsson L, et al. Anaerobic digestion of lipid-rich waste-
Effects of lipid concentration. Renew. Energy. 2007;32:965-975.

Eskicioglu C, Prorot A, Marin J, et al. Synergetic pretreatment of sewage sludge by
microwave irradiation in presence of H202 for enhanced anaerobic digestion. Water
Res.2008;42:4674-4682.

Song Z, Yang G, Guo Y, et al. Comparison of two chemical pretreatments of rice straw
for biogas production by anaerobic digestion. BioResources. 2012;7:3223-3236.
Siddique NI, Sakinah M, Munaim A, et al. Role of hydrogen peroxide (H 2 O 2)
enhanced anaerobic co-digestion of petrochemical wastewater on cycle time

169



Chapitre 1V Résultats et discussions : Partie expérimentale 6

[18]

[19]

[20]

[21]

[22]

[23]

[24]

minimization during biomethanation. Asian J. Chem. 2013;8:996-1009.

Siddique NI, Sakinah M, Munaim A, et al. Role of hydrogen peroxide (H 2 O 2)
enhanced anaerobic co-digestion of petrochemical wastewater on cycle time
minimization during biomethanation. Acad. journals. 2013;8:996-1009.

Zhang T, Wang Q, Ye L, et al. Combined free nitrous acid and hydrogen peroxide pre-
treatment of waste activated sludge enhances methane production via organic molecule
breakdown. Sci. Rep. 2015;5:1-9.

Cacho Rivero J a., Madhavan N, Suidan MT, et al. Enhancement of Anaerobic Digestion
of Excess Municipal Sludge with Thermal and/or Oxidative Treatment. J. Environ. Eng.
2006;132:638-644.

Jung H, Kim J, Lee S, et al. Effect of mild-temperature H > O > oxidation on solubilization
and anaerobic digestion of waste activated sludge. Environ. Technol. 2014;35:1702—
1709.

Rivero JAC, B.S. Anaerobic Digestion of Excess Municipal Sludge. Optimization for
Increased Solid Destruction. University of Valladolid, Suidan; 2008.

Abudi ZN, Hu Z, Xiao B, et al. Effects of pretreatments on thickened waste activated
sludge and rice straw co-digestion: Experimental and modeling study. J. Environ.
Manage. 2016;177:213-222.

Ware A, Power N. Modelling methane production kinetics of complex poultry
slaughterhouse wastes using sigmoidal growth functions. Renew. Energy 2017;104:50—
59.

170



Chapitre 1V Résultats et discussions : Comparaison des prétraitements

IVV.7 Introduction

Comparaison des prétraitements

Le but général de l'application des prétraitements est d'augmenter la biodégradabilité de la
matiere organique et de réduire les concentrations des inhibiteurs; améliorant ainsi le
traitement anaérobie des déchets, en termes de production de biogaz, composition en méthane,
et réduction de la pollution.

Cette partie récapitule les résultats des divers prétraitements utilisés dans cette étude afin
d’améliorer la digestion anaérobie des eaux usées de tannerie.

Tableaul : tableau récapitulatif des améliorations obtenus par les différents prétraitements
appliqués a la DA dans la condition mésophile

Prétraitement Coagulation Thermique Alcalin Oxydation
Condition pH 7.5 80°C pendant pH11 (solution 0.5 g/L de
optimale 800 mg/L de 30 minutes NaOH 2N) 15 H202 60

FeCls minutes d’agitation minutes
d’agitation
Solubilisation - 55.02 17.07 28.77
(%)
Elimination du 12.03 - 95.70 10.84
Chrome
(%)
Augmentation de 10.01 52.52 35.40 58.77
la Production en
biogaz
(%)
CHs 84.01 84.04 75.99 80.43
(%)
Elimination de la 88.01 74.01 59.51 73.28
DCO totale (%)
Elimination de la - 99.50 93.01 89.14
DCO soluble (%)
Reduction des TS 63.78 29.80 55.69 43.01
(%)
Réduction des 84.01 70.76 94.68 87.30
TVS (%)
Parameétres cinétiques
A 645.32 1068.55 556.26 1151.25
(mL/g TVS)
pm 43.70 46.88 51.57 59.65
(mL/gTVS/Jour)
) 8.57 10.43 14.75 10.49
(jours™)
R? 0.991 0.091 0.999 0.996
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Le tableau 1 regroupe les résultats obtenus en utilisant les conditions optimales dans les
differents prétraitements considérés (coagulation, thermique, alcalin, et oxydation par H202).
La comparaison entre ces prétraitements se base sur différents parameétres étudiés, comme la
solubilisation, 1’¢limination du chrome, la réduction de la DCO, la production en biogaz, et
les parametres cinétiques du modéle de Richards qui a mieux décrit les résultats
expérimentaux de la production en méthane.

En termes de solubilisation de la matiére organique exprimée sous forme de DCO, le
traitement thermique avait donné le meilleur taux d’augmentation de la solubilisation (55.02
%) qui est corrélée avec I’amélioration de la production de biogaz (52.52 %) pour ce méme
traitement. Ce dernier avait un méme niveau d’amélioration que pour le prétraitement par
oxydation. Malgré que I’amélioration de la solubilisation par H2O> était presque de moitié de
celle obtenue par le prétraitement thermique. Ceci peut étre expliqué par le fait que le
prétraitement par oxydation au H>O> avait réduit la concentration en chrome de presque 11%
et ’autre prétraitement n’avait eu aucun effet sur 1’élimination du chrome.

Le prétraitement alcalin au NaOH a amélioré la solubilisation de seulement 17 % cependant
le chrome a presque ¢€té éliminé totalement mais 1’amélioration de la production en biogaz
était restée relativement moyenne, ceci était attribué a la forte présence de Na qui a un effet
négatif sur les microorganismes a cause de la pression osmotique.

De par sa nature, la coagulation n’avait aucun effet positif sur la solubilisation et un effet
relativement faible sur I’élimination du chrome et I’augmentation de la production de biogaz.
En effet I’amélioration toute relative de la production en méthane de 10 % était probablement
due a la réduction de I’inhibition au chrome, vu que son élimination s’était relativement
améliorée de 12 %. Par ailleurs, la présence de fer en solution a certainement limité
I’amélioration de la production en biogaz a cause de son effet inhibiteur.

Le taux de méthane dans le biogaz produit par tous les échantillons prétraités était
relativement le méme avec toutefois une différence de 8 %. Cependant, si ce taux est
comparé¢ avec celui obtenu pour 1’échantillon non prétraitée la différence serait d’environ de
30%. Il faut que le meilleur taux ft obtenu pour les échantillons prétraités thermiquement.

L’intérét de la digestion anaérobie n’était pas seulement la production d’énergie renouvelable
(le méthane) mais aussi 1’élimination de la pollution. Le couplage de la DA avec les
prétraitements a augmenteé le rendement de reduction des polluants avec des pourcentages
supérieurs a ceux obtenus par la DA seule.

En effet, le taux d’¢limination de la DCO soluble était supérieur a celui de 1’élimination de la
DCO totale. Ceci confirme I’avantage d’envisager des prétraitements pour augmenter la
solubilisation en vue d’améliorer la DA. Le prétraitement thermique avait favorisé
I’élimination de la presque totalité de la DCO soluble (99.50%). Le prétraitement par NaOH a
enregistré le plus faible taux d’élimination de la DCO totale (59,51%) en comparaison avec
les autres. Le méme constat que celui avancé pour la DCO peut étre envisagé pour les TS et
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les TVS. A part peut-étre pour le prétraitement thermique ol la réduction des TS était
modeste. Il est trés important de rappeler que 1’objectif des prétraitements n’était pas
I’élimination de la charge de pollution organique en I’état, comme dans le cas de la
coagulation particulierement et les prétraitements chimiques en général, mais de la rendre
facilement biodégradable pour la DA afin d’améliorer la production en méthane.

I1 est important de souligner que le prétraitement chimique soit par 1’ajout du coagulant a base
de fer ou de la soude a base de Na avait généré de 1’inhibition au processus de DA par contre
I’utilisation de la chaleur ou de 1’oxydation par H2O> a de faibles concentrations avait générée
peu ou pas du tout, le H>O2 se décompose en eau et en oxygene en termes de sous-produits.

La figure 1 récapitule les effets des différents prétraitements sur la production spécifique de
biogaz. Il peut étre constaté, en effet, que les prétraitements thermiques et par oxydation au
H20 avaient amélioré la production de biogaz en comparaison avec les deux autres. De
méme le pourcentage de méthane présent dans le biogaz avait augmenté suite aux différents
prétraitements comme montré dans le tableau 1.

1600

1400
1200 H
1000 —

800 —

600

Volume spéeifique cumulé de biogaz. produit (mL/g TVS)

o _E;z T T T T T T T T T T
o} 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50 55
Durée d'incubation (Jours)
|+ Coagulation —*— Thermique Alcalin Oxydation |

Figurel. L’effet des prétraitements sur la production de biogaz spécifique cumulee
(mL biogaz / g TVS)

Les resultats expérimentaux de la variation de la production de méthane en fonction du temps
étaient utilisés pour déterminer le modele cinétique. Parmi les modeles testés, le modele de
Richard s’était avéré le plus approprié pour décrire les résultats expérimentaux avec le
meilleur coefficient de corrélation R2 (R%> 0,991) et qui avait permis la détermination des
parametres cinétiques suivants : le potentiel de production de méthane (A) qui n’est autre que
la production spécifique cumulée en méthane, le taux maximum de production de méthane
(um) qui peut étre déterminée par le calcul de la pente de la courbe de production de méthane
en phase exponentielle et 1a durée de la phase de latence (1) et déterminée a partir de la méme
courbe en prolongeant la partie de la phase exponentielle sur I’axe des abscisses.
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Les valeurs du potentiel de production maximal « A » calculées et prédites sont tres proches
avec une différence de 1%. Pour la valeur de la phase de latence, le modele de Richards la
sous-estime relativement, en effet la comparaison entre les deux types de valeurs donne une
difféerence de 20 %. Par rapport au taux maximum de production de méthane les deux types
d’estimations se rapprochent avec toutefois une différence de 6.7%. A partir de cette
comparaison il peut étre avancé qu’effectivement le modéle de Richards représenterait bien la
production de méthane. Il peut également étre utilisé pour déterminer les paramétres
cinétiques et prédire la production de méthane. En effet, le modéle de Richards prédit les
valeurs du taux max de production de méthane (um) et le potentiel de production maximal
« A » avec une bonne précision.

L’effet des différents prétraitements peut également étre apprécié par rapport a I’amélioration
des paramétres cinétiques. Il peut étre constaté que la réduction du niveau de chrome dans le
rejet a amélioré le taux max de production de méthane. En effet, les prétraitements alcalin et
par oxydation au H20 ont donné respectivement 51.57 et 59.65 mL/ g TVS/ jour représentant
une augmentation de 53.25 a 80.59 % par rapport au non prétraité. Pour le cas de la
coagulation, la rétention de la DCO au niveau du prétraitement combinée a I’inhibition au fer
a certainement causé la diminution du taux de production comme expliqué dans le chapitre
IV Résultats et discussions partie expérimentale 3, section 1V.3.2.

Cette comparaison donne des perspectives sur I’application des prétraitements sur la digestion
anaérobie des eaux usées de tannerie. D’apres les résultats trouvaient un prétraitement
physique donne plus de solubilisation de la DCO et un traitement chimique assure une
¢limination de I’inhibition, le couplage de ces deux prétraitements avant la digestion
anaérobie pourrais augmenter le rendement de la production en biogaz, le taux de production
et encore 1’¢limination de la pollution.
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Conclusion générale

Dans le contexte actuel du traitement des eaux usées industrielles, le choix de la digestion
anaérobie répond a I’objectif premier de 1’¢limination de la pollution en vue de la protection
de I’environnement en plus de la production et de la valorisation du biogaz et du digestat ainsi
produit. En effet, elle apparait comme une solution d’avenir pour le traitement des effluents
dans un esprit de développement durable.

Dans cette recherche, 1’intérét était porté a I’application de la DA au traitement des eaux usées
de tannerie. Cependant les rejets de tanneries en plus de la charge de pollution organique
particulaire contiennent divers produits chimiques et plus particulierement le chrome et le
sulfure & des concentrations souvent élevées. La présence de ces deux éléments inhibe le
métabolisme et constitue alors une entrave a 1’expression de toute I’envergure de la DA. Par
conséquent I’objectif de cette thése était d’étudier ’application et les effets de divers
prétraitements sur les eaux usées de tanneries et sur I’amélioration de la digestion anaérobie
de ces eaux usees prétraitées.

Les prétraitements considérés étaient donc :

e Prétraitement thermique ;

e Prétraitement de coagulation au chlorure ferrique (FeCls)

e Prétraitement alcalin par I’ajout de la soude en solution (NaOH)
e Prétraitement par ionisation au H.O; ;

Les résultats les plus importants sont repris ci-dessous :

Avant de considérer 1’étude des effets des différents prétraitements sur la DA des EUT. 1l était
nécessaire de considérer les phases mésophile (37°C) et thermophile (55°C) respectivement.
Les resultats avaient montré que la phase mésophile était plus efficace, par conséquent tout le
programme expérimental était réalisé en phase mésophile.

Le rapport I/S joue un role trés important dans le métabolisme bactérien par conséquent une
étude était entreprise dans ce sens pour déterminer le rapport 1/S optimal par rapport a la
production de biogaz. En effet, la valeur optimale du rapport 1/S trouvée était de 1.5 avec de
fortes variations dans la production de biogaz quand la valeur d’I/S s’éloignait de la valeur de
1.5.

La combinaison de la coagulation au FeCls et la DA pour le traitement des EUT a entrainé
une augmentation toute relative de la production en biogaz de plus que 10 % et une
élimination totale de la DCO d’environ 88 % avec toutefois 29 % au niveau de la coagulation.
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La concentration optimale de FeCls était comprise dans l'intervalle de 600-800 mg/L. Cet
intervalle de concentration avait réduit suffisamment le chrome et le sulfure pour ne pas
affecter négativement le processus biologique cependant la présence du fer avait certainement
amoindri la production de biogaz.

L’effet du prétraitement alcalin sur la digestion anaérobie des EUT a différents pH utilisant du
NaOH était remarquable, en termes d’augmentation de la concentration en DCO soluble allant
jusqu'a 29.02 % accompagnée d'une élimination du chrome jusqu'a 95.70 % par rapport aux
EU de tanneries non prétraitées. Il en résulte une amélioration de la production de biogaz,
toute relative de 35.5 % causée par la présence de Na, dont 77 % de méthane, teneur
remarquable.

Bien que la meilleure production en méthane flt obtenue a un pH de prétraitement de 11, il
convient toutefois de souligner qu'il n'y avait pas de différences significatives dans la
production en méthane entre les échantillons prétraités a pH de 10 et 12. Par conséquent, afin
de réduire l'utilisation de produits chimiques, un prétraitement alcalin a pH 10 était utilisé.

Le traitement thermique a 80°C avait influencé significativement la digestion anaérobie, en
termes de solubilisation de la DCO atteignant 55.02 % résultant en une augmentation de la
production de biogaz de 52.52 %, avec une amélioration de la teneur en méthane qui avait
passé de 60 a 84.08 %.

La production en biogaz par les eaux usées de tannerie prétraitées avec de faibles
concentrations de H>O> ont donné les volumes les plus élevés en comparaison avec ceux qui
ont enregistré des solubilisations plus importantes.

L’amélioration de la production spécifique de biogaz enregistrée pour le prétraitement au
H20: aprés 43 jours d’incubation en comparaison avec celle du substrat non-prétraité était de
58.77 et 52.24 %, pour les concentrations de 0.5 g H202 /L, et 1 g H2O2 /L respectivement.
Avec un taux en méthane de 80.43 et 79.36 % (le substrat non-prétraité avait une teneur en
méthane de 64,06 %). Sois une amélioration de 16.37 et 15.30 %.

Differents modeéles cinétiques, (le modele de Gompertz modifié, la fonction logistique et le
modeéle de Richard), étaient testés sur les résultats expérimentaux de la variation de la
production spécifique en méthane en fonction du temps afin de déterminer les parametres
cinétiques suivants : le potentiel de production de méthane (A), le taux maximum de
production de méthane (um) et la durée de la phase de latence (A). D’apres les résultats
obtenus pour les différents prétraitements, le modéle de Richards représentait mieux les
résultats expérimentaux de la cinétique dans tous les tests, avec un coefficient de corrélation
R2 (Rz>0,991) le plus élevé en comparaison a ceux obtenus pour les deux autres modeéles.

Les valeurs du potentiel de production maximal « A » et du taux maximum de production de
méthane (um) obtenues a partir du modéele et calculées directement a partir des résultats
experimentaux sont trés proches avec une différence de moins de 1% pour le premier et de
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Conclusion générale

moins de 6 % pour le second. Ceci confirme que le modele de Richards représentait mieux la
production de méthane des eaux usées de tannerie prétraitées par les différents prétraitements
considérés.

La comparaison donne des perspectives sur 1’application des prétraitements sur la digestion
anaérobie des eaux usées de tannerie. D’aprés les résultats trouvaient un prétraitement
physique donne plus de solubilisation de la DCO et un traitement chimique assure une
¢limination de I’inhibition. C'est pourquoi il peut étre intéressant d’appliquer plus qu’un
prétraitement avant la digestion anaérobie tel que: le prétraitement thermochimique ou
chimique-thermal en utilisant le NaOH, thermo-oxydation ou oxydation-thermal ou les deux
en méme temps, le traitement par NaOH-H,0.. De plus, ’application d’autres prétraitements
qui ont montré leur efficacité comme I’ultrason, les rayons micro-ondes, 1’0zonation, Fenton
et I'oxydation par Photo-Fenton. Ces tests vont non seulement étendre les potentialités de la
digestion anaérobie, mais améliorer son optimisation et sa robustesse face aux inhibiteurs.

Par conséguent, cette recherche a permis d’apporter des réponses sur 1’application du
processus de digestion anaerobie pour le traitement des eaux usées de tannerie et l'utilisation
des prétraitements pour améliorer les performances du processus. Il a également été prouveé
qgue la combinaison des prétraitements proposés a un bon potentiel pour améliorer le
traitement anaérobie. C’est pourquoi le traitement des eaux usées de tannerie par digestion
anaérobie aura un bon potentiel de réussite dans le domaine industrielle pour valoriser ces
rejets dans le but de récupérer et réutiliser I’eau, produire une énergie renouvelable, et réduire
la pollution dans I’environnement.
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Annexe |

La courbe d’étalonnage pour le calcul des concentrations de la DCO :
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Annexe I. Courbe d’étalonnage de la DCO a une longueur d’onde A = 600



Annexe Il

La courbe d’étalonnage pour le calcul des concentrations du Phosphore total

Annexe |1
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Annexe Il. Courbe d’étalonnage du phosphore a une longueur d’onde A = 700
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Annexe 1. Courbe d’étalonnage du phosphore a une longueur d’onde A = 800



Annexe III

Annexe 111

La courbe d’étalonnage pour le calcul de la concentration des protéines :

0.8 1

Y=0.1311+0,0593x
074 R2=0,997
0.6

Absorbance
o
[6)]
1

o
»
1

0,3 +

0,2 T T T
20 40 60 80 100
concentration (mg/L)
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Annexe [V

Annexe IV

La courbe d’étalonnage pour la mesure de la concentration du chrome hexavalent :
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Annexe V. Courbe d’étalonnage pour le Crg" a une longueur d’onde A = 540

La courbe d’étalonnage pour la mesure de la concentration du chrome trivalent :
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Effect of Chemical Coagulation Pretreatment on Anaerobic
Digestion of Tannery Wastewater

O. Achouri'; A. Panico, Ph.D.?; M. Bencheikh-Lehocine®; K. Derbal, Ph.D.% and F. Pirozzi®

Abstract: Tanning factory is globally considered to be one of the most resource consuming and pollutants producing industries because it
requires, for processing leather, large amounts of fresh water, chemical reagents, and energy, and in addition produces wastes, liquid as well
solid, rich in organic matter and heavy metals (e.g., chromium). Such characteristics of tannery wastes make their biological treatment
promising as well as challenging. This study deals with the effect of coagulation process as a pretreatment method on real tannery wastewater
prior to anaerobic digestion (AD), with the aim of removing chromium and thus limiting its inhibitory effect on biological process. Different
concentrations (100, 200, 400, 600, 800, and 1,000 mg/L) of the coagulant FeCl; were tested, at pH 7.5, with an initial total chromium
concentration of 150 mg/L. The efficiency of metal removal was in the range of 0.44-29.38%. Simultaneously, the chemical oxygen
demand was reduced by 0.86-28.80%, with the detrimental effect of lowering the total biogas production potential from tannery wastewater.
Nevertheless, coagulation pretreatment enhanced the AD process of tannery wastewater, resulting in an increase of the cumulative biogas
production by 10% and in a reduction of the digestion time by approximately 25%, in comparison with untreated wastewater. After 37 days
of incubation, the maximum specific cumulated volume of biogas produced from the wastewater pretreated with 800 mg/L of FeCly
was 837 mL/g total volatile solids added with approximately 84% of methane. DOI: 10.1061/(ASCE)EE.1943-7870.0001235. © 2017

American Society of Civil Engineers.

Author keywords: Anaerobic digestion; Pretreatment; Coagulation; Biogas; Tannery wastewater.

Introduction

Tanning factory is responsible for producing high-load waste
streams rich in organics and heavy metals. Nearly 70% of the pol-
luting organic loads in terms of chemical oxygen demand (COD)
and total dissolved solids are generated from soaking, liming, de-
greasing, pickling, and tanning processes of raw skin. Furthermore,
chemicals such as acids, alkalis, chromium salts, tannins, solvents,
sulfides, dyes, auxiliaries, and many other compounds, which are
used in the conversion of raw skin into commercial leather, are not
completely fixed by the skin and remain in the effluent (Islam et al.
2014). Even a high efficiency in the tanning process and recycling
of the chromium cannot completely eliminate chromium from
wastewater (El-Sheikh and Rabah 2015).
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In the whole leather process, tanning is the step that mostly re-
quires chemical reagents, such as chromium: in this process, about
60-70% of chromium reacts with the skin, whereas the remaining
30—40% is found in the solid and liquid wastes. Wastewater from
tanning processes is, therefore, an important source of pollution for
the environment.

To remove polluting compounds from tannery wastewaters,
biological, physical, and chemical processes, separately or in com-
bination, have been successfully used in the past (Murugananthan
et al. 2004; Farabegoli et al. 2004; Esmaeili and Vazirinejad 2005;
Santosa et al. 2008; Chowdhury et al. 2013). Among them, coagu-
lation performed with metal salts has shown the most promising
results. Coagulation is one of the widely used methods for pretreat-
ment, post-treatment, or main treatment of wastewater (Teh et al.
2016) and raw water (Teh and Wu 2014). The aim of this process
is to form particles large enough to be separated and removed by
subsequent sedimentation (Imran et al. 2012) and its efficiency de-
pends on the type of coagulant used, its dosage, and time (Shak and
Wu 2015; Teh et al. 2014).

Song et al. (2004) studied the treatment of tannery wastewater
with an average concentration of chromium around 12 mg/L by
chemical coagulation, using Al,(SO,4); and FeCl; as coagulants.
The aim of the work was to optimize both pH and dosage of coag-
ulants in removing suspended solids, organic matters, and chro-
mium. Such substances were successfully removed, with removal
percentages in the range 38—46%, 30-37%, and 74-99%, respec-
tively, for suspended solids, total COD, and chromium. The best
results were obtained with an FeCl; dosage of 800 mg/L and
pH of 7.5. Furthermore, Sajjad and Javed (2009a) studied the effect
of different coagulants on a tannery effluent with concentrations of
sulfide and chromium in an initial range of 14.8-424.5 mg/L and
22.9-122.4 mg/L. respectively: alum, ferric chloride, and ferric
sulfate were tested as coagulants using a jar test equipment. Alum
was found to be the most suitable coagulant for tannery wastewater
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in a dosage range of 200-240 mg/L as Al,(SOy);. With alum,
the removal percentage in terms of total suspended solids, COD,
and chromium was found to be 94.3-97.1%, 53.3-60.9%, and
98.9-99.7%, respectively.

The efficiency of biological processes to treat tannery waste-
water has also been investigated in the past: Song et al. (2001)
tested the feasibility of biological processes to clean tannery waste-
water and found that using an aerobic process the volume of sludge
produced was around fivefold higher than in anaerobic condition.
By contrast, it was also observed that anaerobic digestion (AD) was
inhibited by toxic substances present in the tannery wastewater,
such as chromium and sulfide. According to Vijayaraghavan and
Murthy (1997), in a batch process treating tannery wastewater, tox-
icity from chromium and sulfide for the biological process is ex-
hibited even at a very low concentration of 60 mg/L for both
elements. Yu and Fang (2001) reported that a concentration exceed-
ing 5 mg/L of Cr(Ill) in a simulated dairy waste is already high
enough to cause a severe inhibition of the acidogenesis step of
the AD process as proved by the results of the study that showed
an unexpected low production of both volatile fatty acids and al-
cohols as well as a negligible conversion rate of lactose, lipids, and
proteins.

Therefore, chemical and biological treatments, when performed
separately, are not sufficient to reduce the level of contaminants in
tannery wastewater in accordance with the worldwide national reg-
ulations, whereas a combination of physical and chemical or bio-
logical and chemical processes could prove successful. In fact,
Song et al. (2004) investigated the combination of coagulation and
AD process to treat tannery wastewater: their results showed an
increase in methane production and a maximum specific yield
of 0.2 L CH,/g COD removed. Therefore, the purpose of this study
has been to test the effectiveness of coagulation process as a pre-
treatment method of real tannery wastewater to reduce the con-
centration of toxic compounds (i.e., chromium and sulfide) in order
to achieve a value tolerable to microorganisms involved in the
AD process, and at the same time to avoid a significant removal
of COD, which otherwise would compromise the production of
biogas.

Materials and Methods

Substrate

Tannery wastewater used in the experimental activity was collected
from the Tannery Manufacturer DMD spa located in Solofra, Italy.
Wastewater was composed of two waste streams that originated
from the skin-processing steps: the first stream was produced by the
pretanning step (soaking, fleshing, unhairing, liming, etc.) and the
second from the main tanning step (chrome tanning followed by
synthetic tanning) and dyeing. The wastewater used in the experi-
ments was obtained by mixing the previously mentioned streams
with a ratio of 50:50 in volume (v/v). The resulting mixture was
stored at 4°C in a fridge before further use. The characteristics
of the raw wastewater are shown in Table 1.

Inoculum

Activated sludge from the municipal wastewater treatment plant
located in Nola, Italy, was used to obtain the inoculum. The sludge
was degassed for 30 days at 35°C in air-tight batch reactors under
anaerobic conditions. This operation was necessary to adapt the
inoculum to the new operating conditions (i.e., anaerobic) and en-
sure complete degradation of the residual organic matter present in
the sludge.
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Table 1. Characterization of Tannery Wastewater

Parameter Value

pH 0.23 +0.01
Total solids 15,650 + 10 mg/L
TVS 5,570 £ 10 mg/L

Total COD 23,718.67 £ 0.01 mg/L
Soluble COD 20,612.50 £ 0.01 mg/L
S0%- 1,309.5 £ 0.1 mg/L
ClI- 4299.1 £0.1 mg/L
S2- 380.2+ 0.1 mg/L
Total Cr 150.1 0.1 mg/L

Lipids content 129.86 + 0.01 g/kg

Coagulation Experiments

In this study, tannery wastewater was first pretreated by coagulation
and then used as a substrate in the biomethane potential (BMP) test.
The coagulation—flocculation and sedimentation processes were
performed using an equipment of jar test (Jar Test, Digital Floccu-
lator, Spain) composed of six 1,000-mL capacity beakers, where
the active volume was set at 800 mL.

The optimization of the all parameters affecting the coagulation
process performance (e.g., coagulant, dosage, pH, and time) was not
the purpose of this study and the optimal values were taken from
similar works in the literature (Song et al. 2004). Therefore, ferric
chloride (FeCl3) was used as coagulant and the pH was set at 7.5.

Prior to performing the coagulation process, pH of the six sam-
ples was adjusted by adding a solution of NaOH (1 N). Then, FeCls,
in different dosages of 100, 200, 400, 600, 800, and 1,000 mg/L
respectively, was added to the samples of tannery wastewater.

After adding the coagulant, the samples were stirred vigorously
for 5 min at 100 rpm, and then stirred lightly for 15 min at 50 rpm;
finally, they were allowed to settle for 3 h. After settling, the liquid
supernatant was collected and analyzed for determining various
chemical parameters, mainly chromium and sulfide concentrations,
that could have inhibited the AD process.

BMP Test

The ratio of inoculum to substrate (I/S) for performing BMP tests
was set equal to 1.5 (m/m) in terms of total volatile solids (TVS).

BMP tests were carried out in 1,000-mL serum Schott
(Germany) bottles with air-tight caps equipped with a system com-
posed of capillary pipes and valves useful to collect biogas. Differ-
ent volumes of pretreated as well as untreated (as control test)
samples of wastewater were mixed with a fixed 100 mL volume
of anaerobic sludge, with the same I/S ratio for all BMP tests. Mi-
cronutrients and macronutrients were also added to each sample.
Furthermore, tap water was added up to make up a final working
volume of 600 mL. The amounts of tannery wastewater, inoculum,
tap water, and nutrients solution used for each BMP test are listed in
Table 2.

BMP tests were performed in duplicate on an untreated sample
of tannery wastewater and on all those pretreated samples where the

Table 2. Composition of Each BMP Test

TVS Volume Tap water Nutrients
BMP test (mg/L) (mL) (mL) (mL)

Inoculum (control) 13,600+ 10 1001 480+1 20.0+0.5
Untreated wastewater 5570+ 10 163+1 31741 200=+0.5
R1 (1,000 mg/L FeCl;) 3,760 £10 241+1 239+1 20.0+0.5
R2 (800 mg/L FeCly) 3250+ 10 279+1 201+1 200+£0.5
R3 (600 mg/L FeCly) 2,730+ 10 332+1 1484+1 200+£0.5
R4 (400 mg/L FeCly) 2,180+ 10 416+1 64+1 200+05
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Table 3. Effect of Coagulation

Removal efficiency (%)

Coagulant dosage COD Total solids Cr~ S

100 mg/L FeCly 0.86 +£0.09 0.25+0.02 0.44 £+ 0.03 2.38 £0.40
200 mg/L FeCly 1.73+£0.21 5.624+0.38 2.17+0.28 8.33 £0.61
400 mg/L FeCly 11.6+1.7 26.12 +0.75 4.86 +0.26 9.47 £0.52
600 mg/1 FeCl; 16.83 +1.30 27.60 +0.87 9.03 +£0.69 12.63 +£0.75
800 mg/L FeCl; 26.94 £ 1.10 30.76 £1.02 12.03 £0.84 15.60 £ 0.69
1,000 mg/L FeCl, 28.80 +0.70 55.74+2.23 2938 +1.18 19.00 £+ 1.02

coagulation process was significantly efficient (i.e., cases in which
the FeCl; concentration ranged between 400 and 1,000 mg/L; see
Table 3 for more details). An additional BMP test was conducted
on the inoculum to measure the biogas produced by the inoculum
during the endogenous phase. In all BMP tests, the initial pH was
adjusted to 7 by adding small volumes of NaOH solution (1 N).
All BMP tests were labeled with abbreviations as follows: tests
with tannery wastewater pretreated by coagulation with 1,000, 800,
600, and 400 mg/L of FeCl; were named R1, R2, R3, and R4,
respectively.

Before the BMP tests started, the head space of each reactor was
flushed with nitrogen gas to remove oxygen and to set anaerobic
conditions, and then the bottles were hermetically closed for pre-
venting the entrance of air into the reactors.

Bottles were kept at 35°C in a temperature-controlled water
bath. Daily production of biogas was measured by the technique
of displacement of liquid according to the method described by
Esposito et al. (2011): To prevent dissolution of gas in liquid, an
acid solution of 1% HCI with 2% NaCl was used as the liquid to be
displaced. The BMP tests were stopped when no significant biogas
production was detected.

Analytical Methods

The composition of tannery wastewater was analyzed by measuring
the following parameters (Table 1): pH, total solids, TVS, alkalin-
ity, total COD, soluble COD, and lipids content. All measurements
were conducted according to the standard analytical methods for
water and wastewater. The sulfides were analyzed by oxidation
with an excess amount of a standard iodine solution and the excess
sulfides were back-titrated with a standard thiosulfate solution. The
SO2~ and CI~ were measured by 761 Compact IC 2 Metrohm
(JASCO, Switzerland), and total Cr~ was measured using an
Atomic Adsorption Spectrometer (Spect AA, VARIAN, Australia).
The biogas composition was assessed by gas chromatography (Var-
ian Star 3400 CX FID Gas Chromatograph, Australia)

Results and Discussions

Effect of Coagulation on Removal of Inhibitors

The initial concentrations of total chromium and sulfide in tannery
wastewater were 150 and 380 mg/L, respectively. The removal ef-
ficiency resulting from the coagulation process was in the range of
0.44-29.38% for total Cr~ and 2.38-19% for S>, respectively.
Lower dosages of FeCl; (100 and 200 mg/L) did not have a re-
markable effect on the removal of total chromium as well as sulfide.
The high concentration of these elements coupled with the low con-
centration of coagulant used was the reason for this unsatisfying
result in comparison with outcomes from similar studies. Song et al.
(2001) achieved a removal efficiency of 70-90% for both total
chromium and sulfide using the same dosage of coagulant in a
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tannery wastewater with a lower initial concentration of contami-
nants, that is, 12 mg/L of total chromium and 3.3 mg/L of sulfide
(Song et al. 2001). Chowdhury et al. (2013) demonstrated that us-
ing an FeCl; dose of 150 mg/L in a tannery wastewater treated by
filtration and coagulation, the removal efficiency was 78% in terms
of biochemical oxygen demand, 92% in terms of COD, 100% in
terms of total suspended solids, 88% in terms of SO?~, and 96% in
terms of total Cr~ (where total Cr~ showed a concentration of
9.82 — 0.63 mg/L), whereas Sajjad and Javed (2009b) using alu-
minum with polymers (C-496) as coagulant in concentrations of
100 and 5 mg/L of (C-496), respectively, achieved a total chro-
mium removal of 98.4% in wastewater with initial concentration
of aluminum equal to 22.9 mg/L.

The dosage of coagulant tested (i.e., from 100 to 1,000 mg/L
FeCl;) had a proportional effect on the removal of total COD
content: a removal by 0.86% was achieved using the lowest coagu-
lant concentration (100 mg/L), whereas a removal by 28.80%
resulted from the highest dosage (i.e., 1,000 mg/L). Therefore,
1,000 mg/L of FeCl; produced a significantly high decrease of or-
ganic matter in tannery wastewater, thus reducing its potential to
produce biogas. In this study, the aim of the coagulation process
was to obtain a partial removal of toxic compounds in tannery
wastewater, rather than their total removal as it is usually done.
Actually, the focus of the process has been to reduce the concen-
tration of toxic compounds up to a value lightly below the inhib-
iting threshold for the anaerobic process and simultaneously
prevent an extremely high reduction of COD that, on the other
hand, would have strongly penalized the biogas production. Exper-
imental results showed that the optimal range of coagulant dosage
to reach such aim was 600-800 mg/L of FeCl;. This range resulted
in the best compromise between a significant reduction of chro-
mium and sulfide content and a quite low removal of organic matter
(i.e., COD) that is the source to produce renewable energy as
biogas.

Results from the coagulation process are listed in Table 3.

Biodegradability of Tannery Wastewater (Pretreated
and Untreated)

Cumulative biogas production curves from samples of tannery
wastewater pretreated at different dosage of coagulants are shown
in Fig. 1. Results show that organic compounds contained in tan-
nery wastewater were immediately consumed by microorganisms:
no lag phase for any of the BMP tests occurred as the substrate was
degraded since the 1st day of incubation. After an initial phase of
high biogas production, from Day 4 to 12 the production became
low and almost no biogas yield was noticed. The cumulative biogas
production shows a trend similar to those obtained from wastes rich
in lipids. The inhibition in biogas production from Day 4 to 12
could be reasonably attributed to the fast formation of volatile fatty
acids and/or long-chain fatty acids, according to the study of Cirne
et al. (2007) where for a lipid-rich waste an evident inhibition of the
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Fig. 1. Cumulative biogas production

biological process occurred because of the high content of long-
chain fatty acids.

Tannery wastewater used in BMP tests was actually character-
ized by a high lipid content (i.e., 129.86 g/kg).

Substrate pretreated with 1,000 mg of FeCl; (Test R1) showed
the lowest specific biogas production (434 mL biogas/g TVS
added) after 30 days of incubation. This result is in agreement with
the highest COD removal efficiency (i.e., 28.80%) obtained by
coagulation, whereas the highest specific biogas production was
obtained from substrate pretreated with 800 mg/L of FeCl; (Test
R2) that showed after pretreatment the highest residual concentra-
tion of organic matter, in agreement with the results of Song et al.
(2001) and Ruiz-Aguilar et al. (2015).

At such dosage of coagulant, the specific biogas production was
837 mL biogas/g TVS added, reached after 24 (of 37 days) of in-
cubation: an increase of 10% in specific biogas production and
a decrease of 25% in incubation time were achieved if compared
with the untreated substrate (i.e., raw tannery wastewater). These
results were obtained when the concentrations of total chromium
and sulfide were reduced through coagulation by 12 and 16%, re-
spectively, to reach final concentrations of 137 and 320 mg/L, re-
spectively, thus reducing the inhibitory effect of these metals on
microorganisms’ activity. Although a lower dosage of coagulant
(i.e., 400 mg/L) reduced the initial content of organic matter less
than the dosage of 800 mg/L, it did not demonstrate a higher bio-
gas production as the removal efficiency of total chromium and
sulfide (i.e., 4.86 and 9.47%, respectively) was not sufficient to
avoid any inhibiting effect on the biological process. The cumula-
tive biogas was, therefore, lower than the value obtained from Test
R2 and equal to 506 mL/g TVS added. A dosage of FeCl; ranging
between 600 and 800 mg/L, capable of reducing total chromium
and sulfide at a concentration of 137-148 and 320-332 mg/L,
respectively, could be reasonably set as the optimal range of the
coagulation process to valorize tannery wastewater as a substrate
to produce biogas.

In Fig. 2, the composition of biogas, in terms of CO, and CHy,
collected from each reactor of the BMP tests is reported: the results
show a higher content of methane in pretreated samples than in
the untreated one. In all the pretreated samples, methane content
around 80% was detected with a maximum of 84% in the samples
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pretreated with 800 mg/L of FeCl; (Test R2); by contrast, the con-
tent of methane in the untreated sample was 58%. These results are
in agreement with those published by Cirne et al. (2006) and deal-
ing with biogas produced from substrate rich in lipids. Actually,
according to the latter authors, lipids are very attractive substrates
in AD and codigestion owing to the higher potential yield of meth-
ane compared with proteins or carbohydrates.

Analyzing the composition of biogas produced from both un-
treated and pretreated samples of tannery wastewater, it is rea-
sonable to assume that the coagulation process removed mostly
the carbohydrates fraction of the total COD present in the tannery
wastewater rather than the lipids fraction.

Removal Efficiency of COD

COD removal is a parameter commonly used to evaluate the per-
formance of the AD process (Chowdhury et al. 2013).

The results in terms of COD removal reported in Fig. 3 show
for the sample pretreated with 800 mg/L of FeCl; (Test R2) the
maximum removal efficiency of 88% after the whole treatment
(combination of coagulation with AD), whereas for the sample
pretreated with 1,000 mg/L of coagulant (Test R1) the removal
efficiency was 70%, but almost the half-value obtained by coagu-
lation (i.e., 28.8%) and therefore not promising to produce biogas.

In the tannery wastewater pretreated with 400 mg/L of FeCl,
(Test R4), the COD removal efficiency was the lowest (64.6%).
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This result is very similar to that obtained from untreated tannery
wastewater. Actually, the COD removal efficiency from untreated
tannery wastewater was about 45% and it was achieved only by
AD, whereas the combination of coagulation and AD at the coagu-
lant dosage of 800 mg/L of FeCl; increases this percentage of the
removal efficiency by 43 percentage points.

Results obtained in terms of biogas production as well as COD
removal (Figs. 1-3) show the effectiveness of coagulation as a pro-
cess to pretreat tannery wastewaters.

Conclusion

This study has shown the benefits resulting from coagulation when
this process is used to pretreat tannery wastewater prior to the AD
process: the aim of pretreatment has been to reduce the concentra-
tion of two main inhibiting compounds (i.e., total chromium and
sulfide) for the biological process of AD and avoid the total re-
moval of COD. The combination of coagulation and AD in treating
tannery wastewater resulted in an increase of biogas production by
10% and in COD removal by 95% as well as in reducing the in-
cubation time by 25% if compared with untreated wastewater.
According to results presented in this work, the interval ranging
between 600 and 800 mg/L of FeCl; to perform the pretreatment
process of coagulation can be considered optimal as it provided
a concentration of total chromium and sulfide low enough (137
and 320 mg/L) to not significantly affect the biological process.
Obviously, by varying the quality of the tannery wastewater, the
optimal range is expected to fluctuate toward lower or higher values
according to the content of total chromium and sulfide: anyway,
the concentrations found in this work after the pretreatment with
800 mg/L of FeCl; are really promising as they can be set as con-
centration targets for the coagulation process. Therefore, the results
presented in this paper are promising for the use of coagulation to
pretreat tannery wastewater prior to AD to increase the biogas pro-
duction, to promote the COD removal, and to reduce the digestion
time that in a real-scale digester corresponds to reduce the hydraulic
retention time and consequently the volume of the reactor.
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Abstract: Anaerobic Digestion (AD) is often chosen as a suitable
treatment for tannery wastewater (TWW) since this waste stream is
rich in organic matter. Nevertheless, the high organic load and the
presence of compounds commonly used in the leather production
process and responsible for inhibiting the biological activity (e.g.
chromium and sulphide) limit the full capitalization of the whole
potential in producing biomethane from this low-cost and interesting
source of renewable energy. Pretreatment of substrates is considered
by most as the solution to overcome this negative aspect as a higher
biomethane production in a shorter time is expected after that.
Actually in this study three different temperatures have been tested,
in detail, 90, 80, and 70 °C, to pretreat a real TWW prior to a
mesophilic AD process conducted in a series of batch biomethane
potential (BMP) tests aimed at evaluating the optimum temperature
that can result in increasing the soluble COD content and
consequently the AD performance .

After the pretreatment, the soluble COD concentration increased
from a minimum of 11% to a maximum of 80%: which resulted in an
increase of the biomethane production compared with the raw
substrate. The highest temperature (90°C) investigated gave the
highest increasing in soluble COD but had a negative effect on AD
process performance, as the final production of biomethane was 178
ml CH,/g TVS, more than 4 folds less than the maximum yield of 891
ml CH4/g TVS obtained from the sample pre-treated at 80°C where
the increase in soluble COD was by 57%.

These results highlight the critical aspect of the thermal
pretreatment: the increase of temperature can enhance the
biomethane production as well as reduce it, therefore the choice of
the most suitable temperature depends strongly on the characteristics
of the substrate and it can be made only through experimental tests.
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|. Introduction

Anaerobic Digestion (AD) is commonly used to
treat high organic load wastewaters, stabilize sludge
from municipal wastewater treatment plants and
process organic solid wastes of different origins [1].
When AD is operated at full scale, not only it
prevents the environmental pollution, but also it can
be used as a system to produce sustainable energy
and recover nutrients. [2]

In the past, many studies have been conducted on
the AD process with the aim of improving its
performance as well as maximizing the biogas
production and pre-treatment methods, in particular,
those using the effect of heating, are resulted in the
most promising [4].

Actually, a thermal pretreatment leads to pathogen
removal, reduces the viscosity in the digesting
matrix [5] and promotes the cells break [6; 7].
Furthermore, high temperatures destroy lignin
bonds [7; 9] and convert complex lipids and
proteins into lower molecular weight compounds
[10], thus improving the hydrolysis of particulate
organic matter and consequently the substrate
biodegradability [11]. Costs for heating the
substrate represent the critical aspect of this method
if the biogas produced by AD is not enough to
supply with power the heating system [7]

Ivet et al [12] investigated the effect of a low-
temperature pretreatment (70 °C) on the efficiency
of thermophilic AD of primary and secondary
settlement wastewater sludges: the study was aimed
at optimizing the process time ranging from 9 to 72
hours in terms of volatile dissolved solids (VDSs),
volatile fatty acids (VFASs) and biogas production
through thermophilic batch tests. The results
showed an initial enhancement of organics
solubilization (VDS increased nearly 10 times after
9 h), followed by a gradual generation of VFA
(from 0 to about 5 g L-1 after 72 h). Biogas
production increased up to 30%. A similar work
was conducted by Mottet et al [11], where
wastewater activated sludge (WAS) was thermally
pretreated at a higher temperature, i.e. 110, 165 and
220°C. 165 °C was found to be the optimal
condition for the thermal pretreatment resulting in
an increase of chemical oxygen demand (COD) and
volatile solids (VS) solubilization by 18 and 15%
respectively as well as an enhance of
biodegradability ranging from 47 and 61%.
Nevertheless, extremely high-temperature treatment
promoted the production of slowly and hardly
biodegradable =~ compounds, like  Amadori
compounds and melanoidins [11].

Carrere and al. [13] studied the effect of heat
treatment (70-190 ° C) on AD of pig manure to
maximize methane production in batch biomethane

potential (BMP) tests at the mesophilic condition:
methane potential of manure soluble fraction
increased  with  the temperature  whereas
temperatures higher than 135 °C were necessary to
improve the methane potential of the total fraction.

Ariunbaatar et al.[14] examined the effects of
thermal pretreatment on food waste (FW) by
heating the substrate constituting by FW either
singularly or mixed with inoculum at 50, 60, 70 and
80 °C with different operating times: the results
showed that the better improvements in biomethane
production by 44-46% were achieved with a
thermophilic pretreatment at 50°C for 6-12 h and a
thermal pretreatment at 80°C for 15 h;
thermophilic pretreatments at higher temperatures
(>55°C) and longer operating times (>12 h) yielded
a higher soluble chemical oxygen demand (CODs)
but had a negative effect on the methanogenic
activity [14]

Pontoni et al [15] investigated the effect of thermal
pretreatment on the AD of aromatic compounds
present in olive oil mill wastewater (OMWW); in
BMP tests at a laboratory scale, samples of
OMWW pretreated at mild (80 = 1 °C),
intermediate (90 £ 1 °C) and high temperature (120
+ 1 °C) were studied; the results showed an
increase by 34% in specific methane production
(SMP) for OMWW treated at the lowest
temperature and a decrease by 18% for treatment at
the highest temperature, The total phenols (TP) and
total COD removal efficiency was for both the
highest at 80 °C (i.e. 62.7% and 63.2% for TP and
COD, respectively) and lowest at 120 °C (i.e.
44.9% and 32.2% for TP and COD, respectively).

On the basis of these positive results, and in the
view of improving the efficiency of the AD process
performed on tannery wastewater (TWW), in this
study, thermal pretreatments were conducted on a
real tannery wastewater prior AD and the effect of
pretreatment was evaluated by biomethane
production and COD removal.

I1. Materials and methods

11.1. Substrate

TWW was collected from the Tannery
Manufacturer DMD spa located in Solofra, Italy.
Wastewater was composed of two waste streams
produced during the skin treatment: the first stream
was produced by the pretanning step (soaking,
fleshing, unhairing, liming, etc...) and the second
from the main tanning step (chrome tanning
followed by synthetic tanning) and dyeing. The
mixture used in the experiments was obtained
mixing the previously mentioned streams according
to a ratio of 50:50 in volume (v/v). The resulting
mixture was stored at 4°C in the fridge before
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further use. The characteristics of the raw
wastewater are shown in tablel.

TABLE 1. Characterization of tannery wastewater

Parameters

Values!

pH
TS
TVS
CODy
COD
S0,?
CI
S—2
Total Cr
NH3-H

3.23
15300
5860
23718.67
20612.5
1309.5
4299.1
380
150

22.90

LAll values are expressed as mg/L except for pH
11.2. Inoculum

Activated sludge from a municipal wastewater
treatment plant located in Nola, Italy, was used as
inoculum. It was degassed for 30 days at a
temperature of 35° C in air-tight batch reactors in
anaerobic conditions. This operation was necessary
to adapt the inoculum to the new operating
conditions (i.e. anaerobic) and ensure the complete
degradation of residual organic matter present in the
sludge.

1.3 Thermal treatment

In the present study, TWW was thermally
pretreated at three different temperatures: 90, 80
and 70°C and then used as a substrate in
biomethane potential (BMP) tests. The thermal
pretreatment process was performed using a drying
oven (ARGO LAB TCN115, ITALY): 1000 mL
samples of TWW were placed in 2000 mL heat
resistant glass bottle and treated for 30 minutes at
the different temperatures mentioned before. After
cooling, samples were collected and chemically
analyzed for evaluating total and soluble COD to
evaluate the effect of the heat treatment on
solubilization of organic solids.

11.4. BMP test

According to a previous work of the authors [16] on
the treatment of TWW by AD, a ratio

Inoculum/substrate (I/S) equal to 1.5 (m/m) in
terms of total volatile solids (TVS) was used for
performing BMP tests.

Experiments were carried out in 1000 mL serum
Schott (Germany) bottles with air-tight caps
equipped with a system composed of capillary pipe
and valve useful to collect biogas. Different
volumes of pretreated as well as untreated (as
control test) samples of wastewater were mixed
with a fixed 100 mL volume of anaerobic sludge
according to have for all BMP tests the same 1/S
ratio: micro and macronutrients were also added to
each sample. Furthermore, tap water was added up
to have a working volume of 600 ml.

BMP tests were performed in duplicate on both
untreated and pretreated substrates. A further BMP
test was conducted with inoculum and no TWW to
measure the biogas produced by inoculum during
the endogenous phase; in all BMP tests, the initial
pH was adjusted at 7 by adding properly small
volumes of NaOH solution (1N). All values used
for each BMP test are listed in Table 2.

Before starting the BMP tests, the head space of
each reactor was flushed with nitrogen gas to
remove oxygen and to set anaerobic conditions, and
then the bottles were hermetically closed for
preventing the entrance of air into the reactors.

Copyright © 2015, Algerian Journal of Environmental Science and Technology, All rights reserved

28



O. Achouri et al

Table 2. Composition of each BMP test

TVS(mg/L) Volume(mL)

Tap water(mL)  Nutriments (mL)

Inoculum (control) 20610 100

Raw water 5860 3345
70°C 5805 336.7
80°C 5780 337.7
90°C 3710 470.4

480 20
245.53 20
243.30 20
242.28 20
109.65 20

Bottles were kept at 35°C in a temperature-
controlled water bath. Daily production of biogas
was measured by the technique of displacement of
the water: an acid solution of (1N) HCI with 2%
NaCl was used. The BMP tests were stopped when
no significant biogas production was detected.

11.5. Analytical methods

The composition of TWW was analyzed measuring
the following parameters (see Table 1): pH; total
solids (TS); TVS; alkalinity; total chemical oxygen
demand (CODt); soluble chemical oxygen demand
(CODs). AIll  measurements were conducted
according to the standard analytical methods for
water and wastewater (APHA, AWWA, and WEF).
The sulphide content was analyzed by oxidation
with an excess of iodine solution of 0.025 N A
solution of thiosulfate 0.025 N was used for
titration. SO42- and CI- concentrations were
measured by 761 Compact IC Q Metrohm (JASCO,

Switzerland), total Cr was measured using the
Atomic Adsorption Spectrometer (Spect AA.
VARIAN, Australia) and biogas composition was

assessed by Gas Chromatography (Varian Star 3400
Australia) The rate of COD solubilization was
calculated by the following equation (1)

COD solubilization (%) =
soluble COD measured after pretreatment
P x100 (1)

total COD measured after pretreatment

I11. Results and discussion
I11.1 Effects of thermal pretreatment on
COD solubilization

Results from the thermal pretreatment are listed in
table 3.

Table 3. Effect of Thermal Pretreatment

Temperature  Increase Removal
CODs % NH3-H% TS% TVS%
70°C 23.87 35.94 2.15 0.94
80°C 57.00 25.85 2.19 1.36
90°C 81.36 15.72 10.06  36.68
The effect of thermal pretreatment on COD
L Effects of thermal D
solubilization and COD, was evaluated eetsott egﬁ}ib?,ﬁigi?ﬁﬁme”w” o
(Figure. 1): a value of 71% COD; compared to , 35000 100
COD; (SCOD=14843.9 mg/L) was measured 5 30000 w 5
in the untreated TWW. In all thermally © 25000 g
pretreated samples the fraction of COD 2 20000 0 =
compared to COD, increased up to 95% in the % 15000 2
sample pretreated at 80°C (i.e. COD¢=28599.0 = 10000 0 A
mg/L). This result indicates that the organic 3 20 8
particulates in TWW were liquidized to 3 S
soluble carbohydrates, lipids, and proteins or O weaeds  70°C 80°C we
converted into lower molecular weight ECODs mCOD solubilization

compounds by thermal pretreatment.

Figurel. Effects of thermal pretreatment on
COD solubilization
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111.2. Impact of thermal pretreatment on the
anaerobic digestion of tannery wastewater

Cumulative volumes of biomethane produced
during the AD process from substrates pretreated at
different temperatures are shown in Figure 2.

At the beginning of the incubation, the biomethane
production from all BMP tests was low and
increased progressively after 15 days of incubation.

A

The cumulated biomethane production curves in
Figure 1 show a trend really similar to those
obtained from substrates rich in lipids [17]: a low
biomethane production rate on the first days of
incubation could be reasonably attributed to the
longer times required by lipids to be hydrolyzed
and turned to be biologically converted to
biomethane TWW are actually rich in lipids [19].

Cumulated biomethane production (ml CH4/g TVS)
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Figure 2. Cumulated biomethane production (ml CH4/g TVS)

The daily production of methane from the
pretreated substrate at 90° C showed very low
values, i.e.178 ml CH4 / g TVS, this temperature
had a negative effect on AD process performance,
as already found by Ariunbataar et al. [14].
Pretreatments of FW at higher temperatures
(>80°C) could reduce the production of
biomethane, giving values lower than expected, due
to the loss of organic substances by volatilization as
well as the formation of chemical bonds that result
in the agglomeration of organic solids making them
less available for microorganisms.

Substrate thermally pretreated at 80°C showed the
highest specific methane production since the
beginning of the experiment. The cumulative
specific methane volume after 54 days of
incubation was 891 mICH4/gTVS, a value 25%
higher than that obtained at the same day of
incubation from the untreated substrate that
achieved a total specific volume of 714 ml CH4 / g
TVS. Although lower than 80°C, also the substrate
pretreated at 70°C resulted in a biomethane
production higher than untreated TWW.

111.3 The impact of thermal pretreatment on the
characteristics of digestate

Accordingly, to the methane production, the
maximum total COD (CODy) removal was achieved
in the BMP test fed with the substrate pretreated at

80°C. The COD; removal efficiency ranged from
56% for the untreated TWW to 70 and 74% with
TWW pretreated at 70 and 80°C respectively: an
increase by around 30% was therefore achieved
thanks to the thermal pretreatment at those
temperatures. This result confirms the positive
effect of thermal pretreatment on biodegradability
of organic solids and consequently on AD process
performance of TWW by optimizing the
biomethane production and making TWW less
harmful when discharged into the environmental
after treatment.

Considering the soluble fraction of COD (COD,) all
BMP tests showed high removal efficiency ranging
from 95% for the untreated TWW to 99.5% for the
pretreated TWW at 80°C.(see Figure 3)

The low performance of AD process in terms of
biomethane production conducted on substrate
pretreated at 90°C can be easily explained
considering that after pretreatment the substrate lost
36.68% of TVS by volatilization and therefore the
biomethane yield was lower when compared to
other BMP tests because produced from the
residual amount of TVS. In the figure, 3 are shown
the removal efficiency of organic solids measured
in terms of COD and TVS during the whole cycle
of treatment, i.e. thermal pretreatment followed by
AD. The maximum removal efficiency was
obtained with the TWW pretreated at 80°C in
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agreement with the results previously presented,
resulting in a total removal efficiency of 49%,
obtained summing 1.4% after pretreatment to
47.6% after AD

Removal efficiency of Total and
100 Soluble COD (%)
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6
4
2
0

untreated T70°C T80°C  T90°C
m COD total ®COD soluble

o o o

(A)
Removal efficiency of TVS (%)
50
40
30
20
10
0
untreated T70°C 80°C 90°C
m Anaerobic digestion
m Thermal pretreatment

(B)

Figure 3. Removal efficiency of total and soluble
COD (A) and TVS (B)

IV. Conclusion

This study has shown the positive as well as
contrasting results from thermal pretreatment of
TWW prior AD process. Compared to untreated
TWW, a heating pretreatment at 80°C resulted in an
increase by 25% and 31% of biomethane
production and COD, removal, respectively.
Nevertheless, 10°C more in the pretreatment were

sufficient to lead the process at experiencing an
Pretreatment Water Science and Technology, 26(3-4),
(1992)857-866.

11. A. Mottet, J. P. Steyer, S. Déléris, F. Vedrenne, J. Chauzy,
and H. Carrere, Kinetics of thermophilic batch anaerobic
digestion of thermal hydrolyzed waste activated
sludge. Biochemical Engineering Journal, 46(2), (2009)
169-175.

12. 12. 1. Ferrer, S. Ponsa, F. VVazquez, and Font, Increasing
biogas production by thermal (70 C) sludge pre-treatment

evident underperformance as resulted from the
BMP tests filled with substrate pretreated at 90°C
The results presented in this paper are promising for
the careful use of thermal pretreatment on tannery
wastewater prior AD in order to increase the
biomethane production and to promote the organic
solids removal.
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