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Introduction générale

Les boues, issues des stations d'épuration (ST&ft),une existence en tant que telle
relativement récente puisqu’elles n’existent qupuikela création des égouts et surtout des
stations d’épuration. Cependant, la valeur desctéjes et des déchets des villes a longtemps
représenté un grand intérét pour I'activité humaiAmsi, de trées nombreux documents
témoignent de I'expertise acquise par ’lhomme etiareade gestion de biodéchets.

Dans la plus haute antiquité et sur la base déidsuarchéologiques réalisées dans la colonie
Grecque de Morgantina, datée dt"¥siécle avant Jésus-Christ, les eaux des latritzsné
évacuees dans un égout se déversant sur desagitiredes, principalement arborées. Puis, au
premier siecle apres JC, Pline écrivait dans satoile Naturelle que « tous les auteurs
s’accordent a considérer les excréments humainsneoune excellente base d’engrais pour
formuler des mélanges », conviction réitérée ail"i€iécle par Constantin Porphyrogénéte,
empereur d’'Orient dans un ouvrage intitulé « Leogd@iques », et par Ibn Al-Awwam,
agronome hispano-arabe de Séville dans « Le lierdagjriculture, Kitdb Al-Filaha ». Au
Moyen-age, les moines de I’Abbaye cistercienne a®igny dans I'Yonne, « recyclaient une
partie des eaux des latrines, qui alimentaientiléeiva poissons », ressource dont ils se
nourrissaient car la viande leur était interdite...

Dans le contexte contemporain d’'une activitté humasans cesse croissante et de
'importance de préserver I'environnement, 'Eurapestauré des législations imposant aux
différents acteurs (collectivités locales, induds;i consommateurs...) de promouvoir et
assurer un traitement optimal des eaux usées @dahindustrielles. L’application de la
directive Européenne 91/271/EEC impose aux payldsgon Européenne d’implanter des
traitements secondaires, principalement biologiguesir les agglomérations de plus de
10 000 équivalent-habitants et les agglomératiomsplds de 2 000 équivalent-habitants
situées dans des zones naturelles sensibles. d&efi@ration du traitement des eaux usées a
induit une amélioration de I'épuration des eauxegsét parallelement, une augmentation des
guantités de boues, sous-produit de la filiere eau.

La voie de traitement pour la valorisation des Isodiépuration, privilégiée par la législation
Européenne, est une méthode ancestrale, il s’agiedvalorisation par épandage agricole.
Les boues sont en effet riches en fertilisantsrely(phosphore et azote), en oligo-éléments
et en matiére organique qui permettent, via leandpge, d’améliorer la valeur agronomique
des sols. Toutefois, les boues d’épuration coneantégalement des éléments indésirables
comme des métaux lourds, des micropolluants orgasigt des organismes pathogenes.

La digestion anaérobie est utilisée comme une giegadable a I'épandage. Elle présente de
nombreux avantages qui sont de réduire le volursébdaes, de les hygiéniser, de limiter les
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nuisances olfactives, d’éliminer certains micropalits organiques, d’améliorer leur qualité
agronomique mais aussi de produire un biogaz, igalole sous forme d’électricité ou de
chaleur. Cependant, la digestion anaérobie des sbaaste un processus complexe,
difficilement maitrisable industriellement et pewéysible. Les performances de dégradation
dépendent des conditions opératoires du digestais aussi des caractéristiques de la boue.
La composition et l'organisation de la matiére oigae des boues sont des facteurs
importants jouant sur I'accessibilité des composésparticulier lors de I'étape d’hydrolyse,
ce qui va influer sur la biodégradabilité de lad@ou

Dans ce contexte, les travaux de la théese ont phjectif de mettre en lien une
caractérisation chimique de la matiére organique déoues secondaires d’épuration avec
leurs performances de digestion anaérobie thermople, afin de développer des
indicateurs pertinents de leur biodégradabilité Cette étude consiste (i) a caractériser par
des mesures globales et spécifiques la matieraigga de boues secondaires et (ii) de relier
ces parametres au potentiel méthane, via une nmeéthtatistique et aux performances de la
digestion, via la modélisation mathématique. Cejapr@st au carrefour de domaines
scientifiques complémentaires faisant intervenis dennaissances de biochimie, génie des
procédés et de modélisation. Ainsi, la démarchensifigue choisie, combinant une étude
chimique et biochimique de la composition de bosesondaires d’épuration a une étude
macroscopique des performances de digestion anagralwit permettre demieux
comprendre l'influence de I'état et de la composiin des boues sur les voies
réactionnelles de dégradation et les performancesedconversion Les connaissances
acquises par ces travaux permettront de fourniirdesmations sur les méthodes pertinentes
de caractérisation des boues et facilement appisalans un contexte industriel. De plus, un
modeéle mathématique adaptéafin de tenir compte des caractéristiques intgnes des
boues est proposé, lequel pourra étre utilisé commautil d’étude, de compréhension et
d’optimisation du procéedé de digestion anaérobie

La thése a été réalisée au Laboratoire de Biotéobieode I'Environnement (LBE) de
'INRA a Narbonne, grace au soutien financier dwspodsitif CIFRE (Thése CIFRE
n°68/2006) proposé par I'Association Nationale deRecherche et de la Technologie
(ANRT) et du Centre de Recherche sur 'Eau, Anjoecherche, de la société Veolia
Environnement.

Le manuscrit de these se base sur des articlagtifigees, rédigés en anglais. Afin de rendre
la lecture plus facile, la mise en page des agtiel identique tout au long du manuscrit. Un
résumeé et une partie introductive pour chaque tigagi été réalisé afin de rappeler le
contexte des travaux.

Le chapitre 1 constitue une synthese bibliographigqappelant le principe de la digestion
anaeérobie, ainsi que l'origine et la compositiors dsues secondaires d’épuration. La
présentation du modeéle de digestion utilisé et sytghése des méthodes de caractérisation
permettent de mettre en avant les limites et lasgques dans ces domaines.



Le chapitre 2 présente les méthodes analytiquessnes ceuvre et la méthodologie utilisée
pour suivre les performances de dégradation.

Le chapitre 3 s’intéresse dans un premier tempgstade de la composition de la matiere
organique de boues secondaires d’épuration eneeatrén sortie de procédés industriels de
digestion anaérobie. Ensuite, la relation entredeactérisation initiale des boues et leurs
performances de dégradation anaérobie obtenuederatoire a été étudiée en détail, grace a
une méthode statistique.

Le chapitre 4 analyse I'impact de la biodisponibilde la matiére organique des boues et
'adaptation de I'inoculum sur les voies réactiolesede la digestion anaérobie thermophile
en réacteurs batch.

Les chapitres 5 et 6 développent un modéle mathéneatpour la modélisation de la
digestion anaérobie thermophile de boues secomsdafen de mieux représenter et
d’approfondir les connaissances sur les mécanismeggradation.

Enfin, ce manuscrit est accompagné de deux anné&eepremiere décrit les matrices de
Petersen utilisées pour le modéle proposé et baséds modele Anaerobic Digestion Model
n°l (ADM1) de 'lWA. L’annexe Il présente sous foend’'un mini article rédigé en anglais,
les résultats obtenus sur I'analyse par spectrophétrie 3D des phases solubles de boues
secondaires d’épuration en entrée et en sortieighstéurs industriels. Ces travaux ont été
réalisés en étroite collaboration avec Yves Dudahigé de recherche a 'INRA UMR BSR
de Montpellier).
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Chapitre 1. Revue bibliographique

1.1 La problématiqgue des boues d’épuration dans un coakte
industriel

1.1.1 Un exemple de contexte industriel

La Directive européenne n°91/271/CEE du ConseRHtmai 1991 relative au traitement des

eaux urbaines résiduaires, impose de pourvoirlianiigation des boues d’épuration. Elle est

inscrite dans le droit francais depuis 1992. L'gation pour les collectivités locales de traiter

les boues des stations d’épuration figure a I'erti?224-8 du Code Général des Collectivités

Territoriales, auquel renvoie expressément I'atlc214-14 du Code de I'Environnement. De

ce fait, Veolia Environnement, ayant la gérancd’agsainissement d’'un grand nombre de

collectivités, assure le traitement des boues datmn. Ce groupe est I'un des leaders

mondiaux des services a I'environnement et integresein de son groupe, I'ensemble des
services a l'environnement : des secteurs de #eac Veolia Eau ; de la gestion des déchets
avec Veolia Propreté ; des services énergétiques ¥eolia Energie ; et du transport avec

Veolia Transport.

Veolia Environnement ceuvre a travers Veolia Eawiee févoluer la gestion de I'eau en
favorisant la mise en place d’initiatives d’éconemde reconstitution des réserves et de
distribution adaptées de 'eau.

La sophistication des traitements utilisés poultdrdes eaux usées, rendue nécessaire par
'aggravation des pollutions et I'élévation desnskards de qualité de I'eau traitée, se traduit
par une augmentation de la quantité de sous psydantec en premiere ligne les boues
d’épuration. Au niveau francais, la quantité anleugé boues produites est passée de 850 000
de tonnes de matiéres séches en 1999 a 1 millibtondes de matiéres séches en 2005. Sur le
plan européen, la production annuelle de matietebes de boues d’épuration a également
fortement augmenté de 5,5 millions de tonnes er2 Ja@ir atteindre 9 millions de tonnes en
2005. Dans le cadre des activités du groupe Vé&olidaronnement, a I'échelle internationale,
les chiffres du tableau de bord (Tableau 1.1) in€liq que les volumes de boues d’épuration
évacues ont augmenté de 17 % entre 2005 et 2007apwil atteindre 942 milliers de tonnes
de matieres seches en 2007.



Tableau de bord environnement

Veolia

Veolia

Environnement Eau
Unité 2005 2006 2007 2007

Rendement épuratoire global (stations de %
traitement biologique d'une capacité de
traitement supérieur a 50 000 EH)

78

79,7 79,7

Rendement épuratoire DBQstations de % 91 90,1 90 90
traitement biologique d'une capacité de
traitement supérieur a 3 tonnes de RRAr
jour-50 000 EH)?
Quantité de boues évacuées Milliers tonnes M6 866 942 942
Production totale d'énergie (électrique et Millions MWh 71,5 739 779 0,5
thermique)
Production d'énergie renouvelable ou alternativeMillions MWh 11,2 12 154 0,5
(électrique et thermique)

dont énergies renouvelables Millions MWh 9,5 0,5

!Indicateur ayant fait I'objet d'une vérificationtesne

% Indicateur répondant aux exigences de la loi fiNeuvelles Régulations Economiques

Tableau 1.1 : Tableau de bord environnement de Veolia Environmeneatre 2005 et
2007.

Au sein de Veolia Environnement, plusieurs filiepesr le traitement et la valorisation des
boues produites par les stations d’épuration s@weldppées avec au premier rang la
valorisation agronomique par épandage (logique etéstiumise a une utilisation controlée) et
compost (logique produit soumise a une normaligatiba une homologation) représentant
46 % du tonnage en 2007 (Figure 1.1). La valoonsasious forme de combustibles solides de
substitution et l'incinération avec récupératioriérgie qui représentent 27 %0 permettent
dans certains cas, d’éviter la consommation de cstiibdes fossiles.

Par ailleurs, les missions de Veolia Eau sont desgiver les ressources naturelles en
diminuant la consommation des matieres premieresé@uisant les émissions de gaz a effet
de serre (GES) et en valorisant la biomasse pm®doiis forme d’énergies renouvelables. Ces
missions contribuent a développer la digestion k@€ comme une réelle filiere de
valorisation des boues d’épuration au sein degrtat’épuration. Ce procédé s’intégre donc
comme une étape dans la chaine de traitement des pouvant conduire a une valorisation
finale du produit stabilisé via I'épandage agricole comme combustible. Ce traitement
biologique est I'une des solutions aux problemesirennementaux actuels et auxquels
Veolia Environnement contribue. Appekt al. (2008) ont estimé que le potentiel de
production de biogaz & partir de la digestion asfsiérest de 200 billions de*ren Europe.
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Figure 1.1 :Filieres de valorisation des boues d’épuratiorr jMaolia Eau en 2007.

Ainsi, Veolia Eau a augmenté de 53 % en 2007 sdugtmn d’énergies renouvelables a
travers notamment le traitement des boues d’émmratar méthanisation. Plusieurs procédés
industriels ont vu le jour afin d’améliorer les dements d’abattement et également de
permettre une meilleure hygiénisation du produdtbiisé grace a des procédés tels que
Biothelys® (hydrolyse thermique & 150-180°C durant 30 minpbé® & une digestion
anaérobie mésophile), BioThefm(digestion anaérobie thermophile) et BioPasteur
(prétraitement a 70°C durant 1 h permettant uneéehygation des boues). Cette production
d’énergie renouvelable au sein des stations d'@puargarticipe également a établir un
meilleur bilan énergétique des procédés utilisés potraitement des eaux usées. En effet, la
consommation d’énergie renouvelable produite paulgtés de Veolia Eau atteint 6,8 % de
la consommation totale d’énergie sous forme ékpatri et thermique, qui s’éleve a
6,7 millions MWh.

1.1.2 Les boues d’épuration

Les boues d’épuration sont issues de la polluti@sgnte dans les eaux usées, engendrée par
l'activité anthropique. Trois types d’eaux usées @@ définis : les eaux résiduaires urbaines
(originaires de l'activité domestique) ; les eaésiduaires industrielles (issues de l'activité
industrielle) et les eaux pluviales. Toutes cesxeas€es sont recueillies sur le réseau
d’assainissement afin d’étre dépolluées dans wsetd’épuration. L’épuration des eaux
résiduaires consiste a réduire la charge en mat@mganiques et minérales. Lors de cette
étape, il se produit un transfert de la pollutienld phase liquide (eau) vers une phase plus
concentrée (boues) et une phase gazeusg (GO.). La production de boues résiduaires est
donc totalement dépendante de la filiere de tratgndes eaux usées. La Figure 1.2
représente la filiere traditionnelle de traitemeées eaux usées.
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Recirculation des boues activées Boues
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Figure 1.2 :Filiere traditionnelle de traitement des eaux usées

Les étapes qui vont engendrer la production de 9digpuration sont le traitement primaire
et le traitement secondaire :

le traitement primaire regroupe des procédés pbydianiques visant a éliminer par
décantation une forte proportion de matieres orgaes et minérales en suspension. A
l'issue de ce traitement, environ 50 a 60 % degneaten suspension sont récupérées
et forment les boues primaires,

le traitement secondaire s’appuie sur des réactiangelles biologiques pour éliminer
les matiéres polluantes solubles (carbone, azot@hesphore). La dégradation
s’effectue par un procédé a boues activées (ourbd's&ration forcée), qui nécessite
un apport en oxygene par aération. Ce procédé praes boues résiduaires, appelées
boues secondaires ou boues activées. A l'issue tlaitement, une ultime décantation
permet de séparer I'eau épurée et les boues seesndzette décantation est opéree
dans des clarificateurs. L'eau épurée peut aloesréfetée dans le milieu naturel. Les
boues secondaires sont récupérées en fond d’oupragesoit sont renvoyées vers le
bassin d'aération pour y maintenir la concentrat@ulue en microorganismes
épuratoires, soit extraites et envoyées sur l&ladmtraitement des boues.

Le traitement secondaire est devenu le niveau miniah de traitement afin de répondre
aux exigences réglementaire®ans les petites STEP et dans les STEP récémteaitement
primaire n’est plus ou peu utilisé, privilégiantatitement le traitement secondaire. Ailhes,
travaux se sont axés sur I'étude des boues secorrdaiqui, par leur structure et leur
composition, engendrentdes performances limitées lors de leur valorisationpar
méthanisation
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1.1.2.1Filiéres de traitement des boues d’épuration urbaias

Les traitements appliqués aux boues "brutes” ousiglirs objectifs. Ils visent, selon la
dévolution finale des boues, a réduire leur volutear pouvoir de fermentation lié a leur
teneur en matiere organique, ou éventuellemens dygiéniser, c'est-a-dire a éliminer les
bactéries et parasites présents. Ces traitementgeftent de limiter les nuisances olfactives,
les risques sanitaires, mais aussi de faciliter &ackage, avant leur élimination ou leur
valorisation. En général, il existe trois étapes :

» [I'épaississement : le principe de cette premieapeaitonsiste a enlever une partie plus
ou moins importante de I'eau contenue dans lessbhpogr ainsi réduire le volume de
boues et augmenter la concentration des matiechese 3 a 8 % de siccité selon les
techniques utilisées. L'épaississement des boudg<£fre gravitaire, ou s'effectuer par
flottation, par égouttage ou par centrifugatibiépaississement facilite en particulier
les traitements ultérieurs,

» la déshydratation : permet de poursuivre I'opérati@®paississement en donnant a la
boue une consistance plus solide répondant auerseg de la destination finale. La
déshydratation recourt a trois grandes familles telghniques : la filtration, la
centrifugation et 'évaporation. Ces procédés nsitesg un conditionnement préalable
des boues, généralement par un réactif floculamh@ant d'agglomérer les matieres
solides et de favoriser ainsi la séparation ligisidikde. La siccité est d’environ 15 a
40% selon les boues et les installations utilisées,

» la stabilisation elle permet de réduire le pouvoir fermentescible, aipse les
nuisances olfactives. Il existe trois types de iBsabion : la stabilisation chimique
(chaulage, stabilisation aux nitrites, oxydatiom), la stabilisation physique (séchage
poussé), la stabilisation biologique (digestionobér ou anaérobie, compostage). Les
stabilisations biologigues, notamment la digestamaérobie, apportent plusieurs
avantages : réduction de la matiére organique,ustamh d'un biogaz valorisable,
diminution des nuisances olfactives, hygiénisation.

Ainsi, le procédé de méthanisation tend a devamprocédé indispensable au sein des STEP
grace a ses nombreux avantages en termes de bimarsemental et de bilan énergétique.

1.2 La digestion anaérobie des boues d’épuration

1.2.1 Aspects généraux

La digestion anaérobie ou méthanisation est unegsus de dégradation de la matiere
organique, réalisé par la syntrophie d’un systénmeabnien complexe en I'absence d’oxygéne
(McInerneyet al. 1981). Une large variété de substrats organigees §re convertie sous
forme de méthane (Ch et de dioxyde de carbone (©OC’est un mécanisme naturel se
produisant dans des milieux tels que le systemeagedestinal des animaux pluricellulaires,
les zones humides et marécageuses, les sourcestherdnales et les sources chaudes en
région volcanique...
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La découverte de la méthanisation remonte a 148§ue Alessandro Volta durant une de ses
promenades observa que du gaz se libérait d'unisn&ares avoir étudié ce phénomeéne et
fait plusieurs expériences, il mit en évidence tutgaz des marais" était inflammable. Un
peu plus tard (1787), Antoine Laurent Lavoisier tlanne le nom de "gas hidrogenium
carbonatrum” mais le terme de "méthane" fut propsd865 et confirmé en 1892 par un
congres international de nomenclature chimiqued®&etnce temps, la présence de ce gaz est
mise en évidence dans d'autres milieux (dont ladgnet son origine est attribuée a l'activité
microbienne. Au début du XX®siécle, la premiére installation produisant duhmge voit le
jour a Exeter en Grande-Bretagne, elle permegli&gje des rues de la ville. Dans les années
1920, l'allemand Karl Imhoff met au point un systme digestion continu, qui équipe
guelques années plus tard plusieurs villes alleesmntdes premiers systémes fonctionnels
discontinus de biométhanisation ont été dévelogpéalgérie dés 1939, puis en France par
Marcel Isman et Gilbert Ducellier. Durant les améde croissance qui suivirent, ces
techniques ont été oubliées avant d’étre redéctaes/elans les années soixante dix, lorsque
les chocs pétroliers ont montré la nécessité deereber des sources d’énergies alternatives.
De nouveaux procédés ont vu le jour tels que letésyes semi-continus, avec ou sans
fixation de biomasse qui permettent la méthanisadi® substrats divers : effluents industriels
dont la charge polluante est élevee (AustermanmHztual, 1999), boues d’épuration
(Appelset al, 2008 ; Zupanciet al, 2008), déchets ménagers (Mata-Alvagezal, 2000 ;
Hartmann et Ahring, 2006), lisiers (Hansaral, 1999)...Ainsi, le procédé de méthanisation
appligué aux boues d’épuration comme procédé delldépn présente des intéréts majeurs
qui sont :

* un degré de réduction intéressant de la matiéranayge est atteint a partir d'une
faible augmentation de la biomasse anaérobie dmrirant aux procédés de digestion
aérobie,

* la production du biogaz peut étre utilisée commercas d’énergies renouvelables
pour générer trois types d’énergie : chaleur, a8t ou biocarburant,

» de faibles impacts environnementaux (stabilisatieda matiere organique, réduction
des nuisances olfactives, réduction des émissienyad a effet de serre...).

A I'échelle industrielle, la digestion anaérobiesdmues d’épuration est réalisée a un taux de
matieres seches d’environ 5 %, ce qui nécessitectape préalable d’épaississement. Ainsi,
le type de réacteur infiniment mélangé s’est impms@me I'unique technologie pour traiter
ce déchet. Le produit est continuellement brassé da digesteur avec en général une
recirculation du biogaz.

La digestion anaérobie implique 4 étapes majeurg$ydrolyse, acidogénese, acétogénese
et méthanogénesgedont les microorganismes associés ont des casditiges de croissance
et des constantes de cinétiques de réaction difgseet spécifiques suivant les conditions
opératoires telles que la température, le temRpair, le substrat.
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1.2.2 Les voies de transformations de la matiere organicpi

Le modéle général de la dégradation anaérobie a@mestrois principaux groupes bactériens
qui sont capables de convertir la matiere organitglie que les glucides, les protéines et les
lipides en CH, CO, et en eau. Les bactéries fermentatives hydrolysestdifférents
polyméres en monomeéres solubles par I'action devemy extracellulaires. Ces composés
formés sont ensuite convertis en acétate et aatiees gras volatils (AGV) et a longue
chaine (AGLC), hydrogéene (@ CO, et CH, par d’autres groupes de microorganismes
(Figure 1.3).

matiéres organiques complexes

(protéines, glucides, lipides)

bactéries hydrolytiques

HYDROLYSE

+ hydrolyse enzymatique

matiéres organiques simples
acides aminés, sucres

bactéries acidogénes

ACIDOGENESE

acides organiques,
alcools, ...

ACETOGENESE
bactéries acétogénes

'e 'Y

«—— ———»| acétate
bactérieshomoacétogénes

méthanogenes
acétoclastes

METHANOGENESE  Méthanogeénes
hydrogénophiles

H,0 + +CO,
Figure 1.3 : Les principales étapes de la digestion anaérobita deatiere organique
complexe.

1.2.2.1’hydrolyse

Les boues d’épuration sont constituées principatérde composés polymériques tels que les
glucides, protéines et lipides. L'’hydrolyse enzyioad a la fonction de dépolymériser la
matiére organique au moyen d’enzymes extraceledapécifiques a la matiere a dégrader.

Les bactéries participant a la phase d’hydrolyseunnmétabolisme de type anaérobie strict
ou facultatif (Archer and Kirsop, 1990) et formant ensemble phylogénétique hétérogene
regroupant de nombreux groupes bactériens qui seiépendants du substrat a dégrader
(Mclnerney et al, 1995). Les bactéries hydrolytiques du ge@testridium sont souvent
présentes, ainsi que I€oprothermobactequi sont spécifiques d’'un substrat protéique en
condition thermophile.

L’hydrolyse est généralement considérée commepi@&tianitante de la méthanisation des
boues d’épuration en raison de la faible dispoiébde la matiére organique organisée dans
une matrice complexe (Appeds al, 2008).
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1.2.2.2’acidogénése

Les monomeres, issus de I'étape d’hydrolyse péme#d’intérieur des cellules bactériennes
ou ils sont métabolisés grace aux enzymes inttdagkts des bactéries acidogénes. Les
produits obtenus sont essentiellemeg®HH,, CO; et AGV.

Les sucres sont transformés par la voie EMBDENYRHOF, ou glycolyse, en acide
pyruvique, lui-méme fermenté en AGV, éthanol,(&DH,.

Les acides aminés, issus de I'hydrolyse des pmd¢isont convertis a 90% au moyen des
réactions couplées d’oxydo-réduction de SticklaRaénisay et Pullammanappallil, 2001).
Deux acides aminés, lI'un accepteur et l'autre donn&un atome de carbone, sont
simultanément dégradés. La dégradation libére due@e 'ammonium (N). Le radical
carboné restant forme un AGV.

Les AGLC sont dégradés en acides gras plus coudn &b au cours de |&-oxydation ou
hélice de LYNEN (Gujer and Zehender, 1983).

Les bactéries participant aux réactions fermergatigont principalement des bactéries
anaeérobies strictes du typBacteroidesClostridium Acetobacterium

L’acidogénese est rapide par rapport aux etapesrsi@s ou les microorganismes ont un
temps de génération plus long.

1.2.2.3L’'acétogénese

L'acétogénese est l'oxydation des AGV en acétateécyseur direct du CH La
thermodynamique des réactions est défavorabi®® (> 0) dans les conditions standards
(concentration des réactifs = 1 M; pression deg gal atm). Les réactions sont
thermodynamiquement possibles lorsque la pressidiefe en H est comprise entre Ttet
10° atm (réaction endergonique). Ainsi, I'hydrogéneoduit doit étre consommé
conjointement a sa production. Une syntrophie seanelace avec les microorganismes de
I'étape de méthanogéneése.

Deux groupes principaux de bactéries sont préseatss |'étape d’acétogénese: les
acétogenes productrices obligées d’hydrogéne (tiestésyntrophes) avec les genres
SyntrophobacterSyntrophomonasSyntrophusSyntrophococcugArcher and Kirsop, 1990) ;
les bactéries homo-acétogénes qui produisent détéite soit a partir d’un substrat carboné
(Butyribacterium Peptococcus soit par la réduction du Gpar H (Acetoanaerobiuum
Acetobacterium.). Ainsi, ces dernieres contribuent au maintiennd’ pression partielle en
hydrogene basse.

1.2.2.4La méthanogénése

Les produits issus des réactions d’acidogénéseaettdgénése sont minéralisés par des
microorganismes anaeérobies stricts, principalerdesArchaea(Baker, 1999), pour produire
le CH,.
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lls existent deux groupes de méthanogénes :

» les méthanogenes acétoclastes, lesquelles coseattibacide acétique en Gt en
CO;,

* les méthanogénes hydrogénophiles, utilisant le €@nme accepteur d’électron, pour
former le CH et H,O.

Les méthanogénes hydrogénophiles appartiennentfféredits genres déirchaea: les
MethanobacteriumMethanobrevibacteMethanospirillum(Archer and Kirsop, 1990). Elles
sont toutes anaérobies strictes et obtiennenéleergie dans I'oxydation de;HCes réactions
utilisent ainsi généralement le lomme donneur d'électron, mais d'autres moléc¢atztate,
formate, méthanol, etc...) peuvent aussi jouer oe micause de ce mode de vie autotrophe,
la croissance cellulaire par unité de tHilisé est faible. Elles jouent un réle importadans le
maintien d'une faible pression en hydrogene, faam la croissance des bactéries
acétogenes. Durant leur métabolisme, éeshaea utilisent également le GOcomme
accepteur d’électron, formant ainsi le méthanerskéquation suivante :

4H, +CO, — CH, +2H,0 AG® = -31kJ

En général, 70 % du GHproduit lors de la digestion anaérobie provienmenta dégradation
de l'acide acétique par les méthanogenes acétesl&Sujer and Zehender, 1983). Ainsi, les
microorganismes de la méthanogénése acétoclastecténiargement étudiés. Il s’agit
d’anaérobies strictes qui nécessitent des potsmrgelox de -330 a -300 mV. Les deux genres
les plus fréguemment rencontrés dans un digestsirMethanosarcinaet Methanosaeta
LesArchaeadu genréMethanosarcingorédominent pour des concentrations en acidecaesti
inférieures & 5 mM.

CH,COOH - CH, +CO, AG® = -136kJ

Le nombre de microorganismes participant aux diffées étapes de la méthanisation est tres
important, seulement les principaux phylotypes @gtdonnés en exemple ci-dessus. Godon
et al. (1997) ont montré que le nombre d’espéces estcbaauwplus important que le nombre
de fonctions possibles. Cette spécificité de la roomauté microbienne peut expliquer la
stabilité fonctionnelle des digesteurs anaérobiase fa des perturbations mais aussi
'adaptation des inoculums face a des conditiorératpires ou a un substrat spécifique. En
effet, le consortium microbien est trés riche etsoat les conditions opératoires qui vont
permettre de sélectionner les microorganismes dgamieilleure adaptabilité. Ainsi, grace a
ce mécanisme, le procédé de méthanisation a uge [awssibilité d’applications dans le
domaine de I'environnement pour traiter des décveigs.

Cependant, les microorganismes ont des optimauXeetade vitesse de conversion différents
selon les conditions physico-chimiques du milieacténnel.
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1.2.3 Les facteurs physico-chimiques de la digestion anadbie des boues

Il existe plusieurs parametres physico-chimiques gffectent les performances de
dégradation des boues d’épuration. Les parameétimsgaux sont le pH, la concentration en
AGV, la présence d’ammoniac, le temps de séjourcaimposition initiale du substrat a
dégrader, la température, la configuration du pécétc.

1.2.3.1Le pH et les AGV

Chaque groupe de microorganismes impliqués dandigestion anaérobie possede une
gamme optimale de pH. En effet, les milieux acigebasiques alterent I'équilibre chimique
des réactions enzymatiques ou détruisent les ermynes méthanogenes sont généralement
tres sensibles au pH avec un optimum compris eéhBeet 7,2 (Cheret al, 2007). Les
microorganismes de la phase de fermentation pewseiEvelopper dans une gamme plus
large de pH, comprise entre 4,0 et 8,5 (Kemal, 2004 ; Cheret al, 2007). Cependant,
I'alcalinité produite par les méthanogénes sousiéode CQ, d’'ammonium et de bicarbonate,
lors de la digestion anaérobie des boues d’épuragomet de maintenir le pH dans la gamme
de neutralité (Araujet al, 1998).

La baisse de pH dans le digesteur est essentigitetiée a la présence d’AGV. Leur
accumulation peut traduire un dysfonctionnemenfadgyntrophie entre les microorganismes
de la méthanisation, notamment ceux impliqués darsoduction et la consommation de
’hydrogéne, pouvant entrainer une accumulatiorpagpionate (Speecet al, 2006). Les
surcharges organiques peuvent également engentreaacumulation des AGV car I'apport
de substrat dépasse les capacités de dégradatidécdsystéme microbien (Molettt al,
1994).

1.2.3.2La présence d’ammoniaque

L’ammoniaque est considéré comme un inhibiteur faayan effet toxique sur les
microorganismes de la digestion anaérobie et nowrhrdes méthanogénes aceétoclastes
(Hanseret al, 1998, Cheret al, 2007). Cet effet inhibiteur est essentiellemdntida forme
libre NHs. Il est donc dépendant du pH et de la températuikaant I'équilibre :

-6334

NH; < NH,+H* K, =g

Ainsi, certains effluents comme les boues d’éparatayant une forte concentration en
composés protéiqgues peuvent étre une source imporidazote ammoniacal dans le
digesteur.

1.2.3.3La pression partielle en hydrogéene

L’hydrogene est une molécule clé dans le procedsua digestion anaérobie. Il est produit
lors de I'acétogénese a partir des produits dedta@nése (AGV). La thermodynamique des
réactions de production d’hydrogene est défavordhaites les conditions standardss( > 0).
Cette faible pression partielle est assurée pdrdegries homoacétogénes et hydrogénophiles

qui consomment Hau fur et & mesure de sa production.
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1.2.3.4Le temps de séjour

Le temps de séjour hydraulique correspond au tetep®tention de la boue a traiter dans le
digesteur. Ce parameétre opératoire a un impacttdse les difféerentes étapes réactionnelles
de la digestion anaérobie. En effet, un temps firisénférieur a 5 jours est insuffisant pour
avoir une digestion stable en raison du lessivagenticroorganismes méthanogéenes.

Dans la pratique, les données d’exploitation maentoes performances optimales avec une
réduction entre 53 et 57 % des matiéres volatiteswespension pour un temps de séjour
moyen de 30 jours en condition mésophile (Parraviei al, 2006). En général, I'objectif
fixé de réduction de la teneur en matiéres vokatiles boues est de 40 a 50 %, lesquels sont
atteints avec un temps de séjour compris entreé 286 purs.

1.2.3.5La composition des boues a traiter

La teneur en matiéres organiques de la boue artrainsi que la nature et I'organisation de
ces matieres organiques, influent sur les rendegréélimination de la méthanisation. Ainsi,
les boues primaires et les boues de type fortegehemtrainent des rendements d’élimination
compris entre 40 et 55 %. En revanche, pour degdae type aération prolongée, les
rendements s’abaissent a 25-35 % (Moletta, 2008).

1.2.3.6La température

La température influence les taux de croissanceedpgeces microbiennes de la digestion
anaérobie. Or les réactions liées a ce processusaitermiques. Il est donc indispensable
d’apporter une source de chaleur extérieure pouvqipatteindre les conditions optimales de
température.

Il existe trois gammes opératoires de températpioeis les procédés de digestion anaérobie
ou les microorganismes ont des vitesses de craissgrde dégradation maximales :

* Psychrophile pour des températures de 5 a 20°C,
e Mésophile de 25 a 45°C (optimum a 35°C),
e Thermophile de 45 a 65°C (optimum a 55°C).

Les avantages d’un régime thermophile par rappart eégime mésophile sont une réduction
du temps de séjour du procédé, une destructionniesorganismes pathogenes, une
augmentation de la solubilité et de I'accessibitles substrats. Les inconvénients sont une
dépense énergétique importante pour le maintiehadempérature a 55°C, un potentiel

d’instabilité plus élevé avec notamment un risqiughibition par 'ammoniac plus important.

1.2.3.7Configuration du procédé

Le réacteur infiniment mélangé est la configurateplus utilisée pour la digestion anaérobie
des boues a I'échelle industrielle. La boue estfféa a la température choisie (mésophile ou
thermophile) et completement agitée. Ainsi, un Bmement uniforme est créé améliorant la
stabilité et les performances du procédé. La teglnia plus efficace pour réaliser I'agitation
est le brassage au biogaz. Le biogaz est recietutdroduit sous pression au sein de la masse
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de boues. L’alimentation est réalisée en contina mtervalles trés proches afin de maintenir
des conditions stables et de réduire les surchamyemniques. Les gammes de
dimensionnement habituelles en temps de séjourdsoh6 a 25 jours en condition mésophile
et de 8 & 12 jours en condition thermophile (Degnét2005).

La digestion anaérobie en deux étapes (thermoptédphile) est basée sur la dissociation
des étapes d’hydrolyse et d'acidification et cale la méthanogénese. Ainsi, la phase
d’hydrolyse enzymatique est optimisée a une tenyrale traitement plus élevée et un pH
acide puis une phase méthanogene stable est oeamue température plus basse et un pH
proche de 7 (Pérot, 1989). Les rendements d’abatierde la matiére organique et
I'hygiénisation des boues a évacuer sont amélidtés. application industrielle a été mise en
place par Oswald Schulze avec le procédé ASTM (e Stabilisation
Thermophilic/Mesophilic). La STEP de Kéln-Stammhesst équipée d’'un tel procédé dont
les temps de rétention sont de 5,5 jours pourdeteéir thermophile et de 21 jours pour le
réacteur mésophile. Ainsi, les performances dustige en termes de réduction des matieres
séches ont augmenté de 40 a 48 % et la producpénifsiue de biogaz de 0,36 a
0,45 nf.kguvinro Par rapport a une digestion en régime mésophiladsda 27 jours (Stowa,
2006).

La digestion anaérobie est donc un procédé possédanombreux avantages tels que la
stabilisation des boues et la production de biogaarisable. Cependant, il est nécessaire
d’optimiser la dégradation anaérobie des bouesuddjon afin d’améliorer les rendements
et/ou les cinétiques de méthanisation et égalerteertiilan énergétique du procédé de
meéthanisation. En particulier, une étape de ptétrent peut étre associée pour améliorer la
dégradation des boues.

1.2.4 Les procédés de prétraitement pour améliorer les prmances

Les procédés de prétraitement permettent de rendre pluslisponible et/ou d’améliorer
I'accessibilité de la matiere organiqueprésente dans les boues secondaires en déstnictura
la matrice des boues. Il est alors possible d’@éenplus de matiere organique, d’augmenter
les productions de biogaz pour un temps donné gestion, d’augmenter les vitesses des
réactions et de diminuer les volumes des réacteurs.

Il existe plusieurs types de prétraitements : thgue (Bougrieret al, 2007 ; Climenet al,
2007 ; Jeongt al, 2007), enzymatique (Davidassehal, 2007), mécanique (Barjenbruch et
Kopplow, 2003), par ultrasons (Nickel et Neis, 20enabdallah El-Hadgt al, 2007),
ozonation (Weemaest al, 2000 ; Battimelliet al, 2003) et chimique (Tanalet al, 1997 ;
Kim et al, 2003). Perez-Elviret al. (2006) a effectué une revue détaillée des diftéren
prétraitements présents dans la ligne boue. Pamjiles traitements thermiques sont mis en
avant non seulement pour leurs performances (Bewgtial, 2006) mais aussi pour leur
capacité d’hygiénisation (Bonjoch et Blanch, 20€00a possibilité d’utiliser le biogaz produit
et I'énergie thermique dégagée pour améliorerlenkénergétique (Perez-Elvied al, 2008 ;
Ferrer, 2008a).
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Le traitement thermique permet la déstructuration desflocs composant les boues rendant
ainsi la matiere organique plus disponible aux microorganismes anaérobies. De plus,
I'action de la chaleur induit une lyse des celluleésentes au sein des boues secondaires,
libérant le matériel intracellulaire (Neyens et Paws, 2003). La durée du traitement
thermique a peu d’influence sur la solubilisatiom ld matiere organique et donc sur les
performances de méthanisation. Par contrégrfgérature a une influence importantesur
ces parametres. Ainsi, Bougriet al. (2008) ont corrélé linéairement I'amélioration ke
production de biogaz pour des boues traitées dedgseratures inférieures ou égales a 170°C
au taux de solubilisation de la DCO et a la bioddgbilité initiale. En se basant sur les
études réalisées sur le couplage prétraitemennitee et digestion anaérobie mésophile, la
gamme optimale de température de prétraitement estomprise entre 160 et 180°C pour
une durée de traitement de 30 mirfTableau 1.2). Il est intéressant de noter queFdanco

et al. (2008) ont montré que les boues secondaires dast gensibles au prétraitement
thermique que les boues primaires : la solubibsataugmente de 9,6 contre 3,1 et la
biodégradabilité en condition mésophile augmentd 8@ contre 1,21, respectivement pour
les boues secondaires par rapport aux boues pesnéde plus, Perez-Elviet al. (2008) ont
montré que le prétraitement thermique a 175°C du@min améliore la production cumulée
de méthane mais également les vitesses de produétiosi, pour un digesteur continu en
régime mésophile traitant une boue mixte (40 % baguramaires et 60 % boues secondaires),
ils ont obtenu une amélioration de 40 % de la prtido de biogaz pour un temps de séjour
divisé par deux (12 j au lieu de 20 )).

Une application industrielle a été développée papld Environnement sous le nom de
BIOTHELYS®. Il s'agit du couplage d'un prétraitement therndqdes boues a 160°C
pendant 30 min avec une digestion anaérobie entamadésophile avec un temps de séjour
de 15 jours. Chauzgt al. (2005) ont publié les performances du procédaligssur la STEP
de Saumur. Ainsi, le taux d’abattement des matiéezhes sur les boues faible charge a
atteint 45 % contre 25 % pour une digestion saé@ggitement. La siccité apres centrifugation
a egalement été ameéliorée impliquant une réduckeof6 % du volume de boues a évacuer.
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Auteurs Substrat Conditions de Conditions de digestion Résultats

prétraitement
Wanget al. (2009) Boues mixtes 170°C, 30 min CSTERASBR Augmentation du taux d'abattement de la DCOt de
TSH =20j, 35°C 60 a 68 % entre un régime CSTR et ASBR

Augmentation de la production spécifique de
méthane de 213 & 243 mMLCHé@inro” €ntre un
régime CSTR et ASBR

Fdz-Polancet al. (2008) Boues mixtes 170°C, 7 bars, 30 min CSTR ¥32j, 35°C Amélioration de 55% de la production de méthane
en condition mésophile

CSTR, TSH =16j, 55°C Amélioration de 48% de la production de méthane
en condition thermophile

Ferreret al. (2008b) Boues mixtes 70°C,9h CSTR, TSH = 167C5 Augmentation du taux d'abattement de la MV 8le 3
a37%
Augmentation de la production spécifique de
méthane de 0.44 & 0.49)..Guveiminse -

Phothilangkaet al. (2008) Boues secondaires 180°C, 60 min Batch, TSH = 1831C Augmentation de 80 % de la production cumdke
biogaz
Bougrieret al. (2007) Boues secondaires 170°C, 30 min CSTR, T88 [ 35°C Augmentation de la production spéciigie
méthane de 145 & 256 Bk Guvinro
Climentet al. (2007) Boues secondaires 70°C,9h Batch, TSHEFS2C Augmentation de 50 % la production de hing
Jeonget al. (2007) Boues secondaires 120°C, 30 min Batch, ¥3H4 |, 35°C Augmentation de 22 % la productiomuithane
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Auteurs Substrat Conditions de Conditions de digestion Résultats
prétraitement
Bougrieret al. (2006) Boues secondaires 170°C, 30 min Batch, 24 |, 35°C Augmentation de la production spécifigie
méthane de 221 & 333 @ls.Gocoinrc -
Valo et al. (2004) Boues secondaires 170°C, 60 min CSTR, T88 [ 35°C Augmentation de la production spéciigie
méthane de 88 & 162 @s.Gocointrc -
Gavalaet al. (2003) Boues primaires 70°C, 4] Batch, 55°C Augtagon de la production spécifique de
méthane de 13,7 & 25,5 mmelgmo "
Kim et al. (2003) Boues secondaires 121°C, 30 min Batch, ¥3H, 37°C  Augmentation de la production de bioda8657 a
4843 L-msboues secondaires in
Li et Noike (1992) Boues secondaires 175°C,30 min CSTR,TSH=5j, 35°C Augmentation de la producspgcifique de

méthane de 108 & 216 @ Jocointc -

1 CSTR = Continuous Stirred Tank Reactor

2 ASBR =Anaerobic Sequencing Batch Reactor

Tableau 1.2 :Impact de traitements thermiques sur la digesti@@eobie de boues d’épuration.
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Il existe cependargeu de travaux réalisés sur le couplage du prétratnent thermique et

de la digestion anaérobie en condition thermophildes boues secondaire€limentet al,
(2007) ont obtenu une augmentation de 50 % de &alustion de biogaz pour un
prétraitement a 70°C durant 9 h. De plus, Ferr608a) a montré qu’avec une température
ambiante de 20°C et un systéme optimisé d'échamgehdleur, la demande d’énergie
nécessaire au fonctionnement du procédé de coumatge un prétraitement a faible
température (70°C) et une digestion anaérobie thgiite d’'un mélange de boues primaires
et secondaires peut étre compensée par le sumpli®gaz produit.

Le prétraitement thermique appliqué de facon oganmermet d’améliorer en général les
performances de méthanisation des boues secondainss, I'application du prétraitement
thermique et une température éleveée de digestibrurmm action directe et positive sur les
effets limitant de I'étape d’hydrolyse des boueépdiration. Cependant, lesndements de
conversion obtenus sont encore limitéCeslimitations sont principalement dues a un
manque de connaissances sur le lien entre la comfms du substrat et les mécanismes
réactionnels prépondérants lors de la digestion agaobie. En effet, 'organisation et la
composition de la matiére organique constituargulbstrat sont des facteurs a considérer.
Ainsi, I'objectif principal de la these a étéd’étudier la relation entre la composition
initiale des boues secondaires et les performancde digestion anaérobie thermophile

Le prétraitement thermique a été utilisé comme wtil de déstructuration de la matiere afin
d’observer I'impact de I'état de la matiere surpesformances de digestion. Les mécanismes
permettant une amélioration de I'étape d’hydrolgselonc des performances du procédé de
méthanisation fonctionnant en condition thermopabiieété étudiés.

Il est nécessaire maintenant de définir la composdes boues secondaires afin de mettre en
évidence les barriéres physico-chimiques limiteat dégradation par voie anaérobie

1.2.5 Les boues secondaires

Les boues d’épuration secondaires sont un sous#proa déchet de la filiere eau, produites
lors de I'étape du traitement biologique en cooditaérobies des eaux usées. La description
des mécanismes du traitement biologique aérobiatiésipour ainsi déterminer et identifier la
composition des boues secondaires.

Le traitement biologique secondaire utilise destiéas biologiques naturelles de l'auto-
épuration des systemes aquatiques en conditiommis@és. Les microorganismes impliqués
dans ce systeme de traitement sont des bacténiekies hétérotrophes. Ekama et Marais
(1979) ont proposé une compartimentation de la ératiorganique potentiellement
dégradable en trois groupes distincts :

* une fraction facilement biodégradable, qui se digen quelques heures,

* une fraction rapidement hydrolysable, partiellemsoitible, consommée en quelques
dizaines d’heures,

* une fraction lentement biodégradable, qui va seuger dans la filiere boue.
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Ainsi les boues secondaires sont essentiellemanpasées d’'une communauté bactérienne
enchevétrée dans une matrice mucilagineuse, aobstitde substances polymériques
extracellulaires (EPS) produites par la biomasseapportées par l'effluent a traiter.

L’ensemble de ces composés sont responsablesttadture et des propriétés des flocs telles

que la biofloculation, la décantabilité, la déstagdbilité et la digestibilité.

1.2.5.1Composition et structure

La matiére organique des flocs est principalemens $orme d’exopolymeres (EPS), lesquels
sont constitués en majorité de protéines mais égale de polysaccharides, de lipides,
d’acides nucléiques, de substances humiques etivées chétéropolymeres (Flemming et
Wingender, 2001). Les EPS participent au procedsutoculation ou biofloculation en liant
les différents microorganismes dans une matricatigéluse au sein de laquelle les particules
et fibres organiques et inorganiques et les cawigeuvent s'adsorber. C'est un micro-
environnement qui permet la proximité des micronirgiaes et ou la matiére organique peut
étre piégée et digérée par les enzymes extradedisiifaspidou and Rittmann, 2002). Ainsi
les EPS sont importants pour la structure et lailgtades flocs ainsi que pour les propriétés
physico-chimiques et biologiques (Rasekal, 2006).

La communauté bactérienne constitue une fractioreane de la matiére organique des flocs,

avec une valeur estimée entre 5 et 20 % selon t@tial. (1996). Le nombre de bactéries
12 13
dans les boues activées est compris entre d010 .guvs™ (Nielsen, 2002). Elles sont

présentes en cellules isolées, en micro coloniesons forme de bactéries filamenteuses.
Selon Wilenet al. (2008), Klauseret al. (2004), et Schmiekt al. (2003), la dominance des
groupes phylogénétiques des bactéries dans les laatigées de différentes STEP est assez
similaire. Le groupe phylogénétique le plus import@st Betaproteobacteriasuivi par
Alphaproteobacteriaet enfin GammaproteobacterialLes Betaproteobacteriagrandissent
souvent dans de larges colonies (10-100 um) alerdapAlphaproteobacteriaont présentes
en cellules libres ou dans de petites colonie(p42) (Leeet al, 2002).

L’eau est le principal constituant des boues eté&ah physique au sein de la structure dicte
les propriétés rhéologiques des boues. Vésilin@4)L8istingue quatre états de I'eau dans les
boues : I'eau libre, I'eau interstitielle, 'eawcinale et I'eau liée.

L’eau libre représente la fraction la plus impotéadans la boue liquide. Elle se comporte
thermodynamiquement comme de I'eau pure, sa tem@orapeur correspond a la saturation
pour chaque température. Cette fraction peut éman€e par simple épaississement, sous
I'action de la gravité. Il s’agit donc de moléculsau entierement disponibles, qui peuvent
avoir un impact important sur les mécanismes dblyde, selon le pourcentage présent.
L'eau interstitielle est 'eau présente dans leshemétrements des polyméres ou dans les
pores des flocs suite a I'agglomération des pdesciCette eau est libérée par déstructuration
des flocs. L'eau vicinale est liée a la surfacemasicules solides par des liaisons hydrogenes
fortes. L'eau vicinale représente la couche d’eatowr des particules, son épaisseur est
équivalente a une dizaine de molécules d’eau. LlEéauest la fraction d’eau chimiquement

23



liee aux molécules telles que les protéines etptdgsaccharides présents dans les boues
secondaires.

Plusieurs études (Li and Ganczarczyk, 1989 ; Joesrad, 1995 ; Nielseret al, 2004) ont
ainsi proposé un modéle de floc avec des niveaagrégation des différents constituants a
l'intérieur du floc et entre les flocs (Figure 1.4)

. . , <«———Bactéries filamenteuses
Matiere organique adsorbée ——<—§

« Simple » HEEETS
e o

. e A iy Fibres organiques
Colonies bactériennesetEPS

o« . .— Matiére organique adsorbée

EPS et bactéries isolees——— = «Complexe »

Figure 1.4 : Modele de structure d’'un floc bactérien (basé lsumodéle proposé par
Nielsenet al, 2004).

1.2.5.2Les interactions au sein des flocs bactériens

La stabilité des flocs bactériens est assurée esrinteractions intermoléculaires qui
contribuent aux liaisons des difféerents constitsaes flocs. Les interactions sont
essentiellement d’origines chimiques telles qudidéésons ioniques, les liaisons hydrophobes
et les liaisons entre les molécules d’eau et |€5.EP

Les liaisons ioniques se formant entre les catidimalents et trivalents et les EPS chargés
négativement sont un mécanisme important dansleepsus de biofloculation et le maintien
de la structure agrégée. A pH 7, les liaisons éertrentre les groupements carboxyles des
acides aminés déprotonés et des sucres tels queciss uroniques et les groupements
phosphates des acides nucléiques (Negerad, 2004). Les principaux cations intervenant
dans ces interactions sont les®gC&”, Na', AI** et Fé* (Parket al, 2006). Novalket al.
(2003) montrent que le rapport cations monovaldivalents dans les eaux usées influence
les propriétés des flocs des boues activées. Ue doncentration en cations monovalents
entraine une structure faible des flocs et un gtanxl de biocolloides en solution.

Les liaisons hydrophobes ont lieu entre les EP&ud#s surfaces des cellules (Urbatral,
1993). Les EPS pouvant engendrer ce type de ligsisamt des molécules portant des
groupements hydrophobes (longues chaines carbanbss aromatiques) ou des structures
de repliement moléculaires qui induisent des réglydrophobes.

Pour les liaisons entre les molécules d’eau eEIRS, deux types peuvent étre considérés
(Forster, 1983) :

* les liaisons électrostatiques : il s’agit d'uneenatction entre le dipble permanent de la
molécule d’eau et du dipble permanent ou induit gilesipements fonctionnels des
EPS. Ces interactions correspondent aux forces deesdfn (dipble
permanent/permanent) et aux forces de Debye (dip@enanent/induit). Les
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groupements carboxyles et hydroxyles sont les physiqués grace a leurs forts
potentiels d’interactions,

* les liaisons hydrogénes : elles se créent esdentight entre les groupements
hydroxyles des EPS (trés frequents dans les palgasdes) et les molécules d’eau.

L’ensemble de ces liaisons participe a I'énergialéode liaisons de la structure des flocs. Ces
interactions possedent des énergies de liaisole&iPour les forces de Keesom, I'énergie de
liaison est de 0,5 & 3 kJ.nolles forces de Debye ont une énergie de 0,008 &Jmot* et

les liaisons ioniques et hydrogénes ont une énelgid & 40 kJ.mdl Ces valeurs sont trés
inférieures aux énergies de liaisons covalentespefant, le nombre important de
groupements fonctionnels sur une macromolécule @etainer une énergie de liaison totale
comparable a la valeur de I'énergie de plusieaisdins covalentes.

La cohésion du floc est dépendante des propridtgsiqgn-chimiques des composeés présents
qui vont dicter les difféerents types de liaisonsuyant se créer, mais elle est également
fortement influencée par les conditions opérataitebassin d’aération.

1.2.5.3Influence des conditions opératoires du bassin d’agtion

Le processus de floculation ou biofloculation gerrpet la formation des flocs bactériens est
fortement influencé par 'activité et la nature ldecommunauté microbienne (Mullet al,
2002), lesquelles sont contrélées par les conditienvironnementales et opératoires du
bassin d’aération (concentration eg ©mps de séjour).

Les conditions d’aération dans le bassin de bouggéas peuvent affecter la structure des
flocs bactériens en impactant sur les différentepéees et groupes fonctionnels de
microorganismes. Wilén et Balmer (1999) ont momuéun court évenement de condition
anaérobie peut causer une désintégration des flessboues activées, en revanche une
refloculation est possible lorsque I'oxygéne esutg en exces. De facon similaire, Klausen
(2001) a observé que la turbidité de la phased®obtenue apres centrifugation d’'une boue,
placée sous condition anaérobie, était plus imptetgar rapport a celle placée sous
condition aérobie. Cette turbidité a été reliéa arésence de groupes bactériens. Ainsi, soit
I'oxygéne favorise la présence de microorganisnéesesant les composés nécessaires a une
bonne cohésion du floc, soit les conditions andésobtimulent I'activité hydrolytique de
microorganismes anaérobies, conduisant a I'exarétiexo-enzyme qui peuvent dégrader la
matrice d’'EPS.

Un temps de séjour (ou age de boue) court (4-tppme une structure irréguliére et une
distribution granulométrique plus variable par rap@ un temps de séjour long (16-20 j) qui
induit une structure plus compacte et sphériguebgérvation par microscopie de la structure
d'un floc a montré que linterface de l'agrégat @le volume d'eau est assez poreuse lors
d’'un temps de séjour court (Figure 1.5). En revantd surface des flocs est moins rugueuse
et les EPS colloidaux s‘agglomerent pour former ameche de surface lors d’'un temps de
séjour long (Liacet al, 2006). Les travaux de cette étude ont pu confithgpothese de
Martins et al. (2004) qui ont souligné I'importance des gradieméssubstrat et d’oxygene
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dissous pour le développement de structures filtenses dans les flocs. Ils ont observé
gu’une concentration en oxygene dissous faiblecasca un TSH de l'ordre de 4 a 6 j,

induisant une charge organique élevée, crée untafiom de la diffusion d'oxygéne dans le

floc, favorisant la croissance de flocs plus irtégs.

Figure 1.5: Structure de flocs avec un temps de séjour agrdid j (a) et avec un temps
de séjour aérobie de 20 j (Liabal, 2006).

Le temps d'aération influence également les profsié chimigues des boues.
L’hydrophobicité de la surface des flocs augmergerdis que la charge naturellement
négative de l'agrégat diminue avec un temps d'a#ralong (Lisset al, 2002). Ces
parametres évoluent dans le sens d’'une meillew#obulation. La nature des EPS est
egalement influencée par le temps d’aération. Eeat,dfisset al. (2002) ont montré que le
rapport d’EPS d’origine protéique sur les EPS djioe polysaccharide (PN/PS) augmente
avec l'accroissement du temps d’aération. Cestaisusont en désaccord avec ceux de Kara
et al. (2008) et Ahimotet al. (2007), qui ont mis en évidence que la stabil#é flocs était
favorisée par une dominance d’EPS d’origine polgsadde et une diminution du rapport
PN/PS. Les résultats évoqués dans ces étudeststentie a partir de flocs dont les conditions
de croissance et l'origine des effluents sont \ées Il est donc probable que ces conditions
affectent les propriétés des flocs mais aussiitafite des méthodes d’extraction et de
guantification des EPS, d'ou des corrélations djgates entre la cohésion et les EPS
extraites. Cependant, la nature des EPS reste namptie clef dans I'organisation de la
structure des flocs bactériens.

La floculation cationique polyélectrolyte est @ée pour le conditionnement des boues. Ce
processus permet d'augmenter la taille des flocdeediminuer la teneur en eau liée,
favorisant ainsi la décantabilité et la déshydritabdes boues (Katsiris and Kouzelikatsiri,
1987; Senthilnathan and Sliger, 1993). Gual. (2004) ont observé, par I'analyse de la
distribution granulométrique de boues floculées [mout de polyméres cationiques, une
augmentation du diamétre médian de4826 um a 98% 73 um. Ainsi, la floculation par
polymeéres cationiques augmente significativemergilie des flocs par liaisons ioniques et
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rend les flocs bactériens plus larges et compeddsiisant ainsi la disponibilité de la matiere
organique.

Les interactions présentes au sein des flocs adslarestabilité de la matrice et elles sont
grandement dépendantes des conditions opératoinedhadsin d’aération. Ainsi pour
appréhender la stabilité de la matiére, il fauindre en considération I'histoire de la boue.
L’age de boue est un bon indicateur de la com@eddé la boue a traiter. En effet, le temps
d’aération est un parameétre impactant directemandisponibilité et I'accessibilité de la
matiére organique présente au sein des boues sa@mdCes deux notions sont importantes
car elles dictent les performances de biodégraudamotermes de production de méthane et de
taux de matiére organique éliminée. Le paragrapheasst s'intéresse a définir les notions de
biodisponibilité, de bioaccessibilité et de biodatabilité de la matiere organique qui influent
sur les performances de méthanisation.

1.3 Biodisponibilité, bioaccessibilité et biodégradabité de la
matiére organique : trois notions importantes.

La matiere organique d’'un substrat convertie enharéd dans un digesteur anaérobie est
appelée la fraction biodégradée. Cependant, celsigifie pas que toute la matiere
organique potentiellement biodégradable soit gffeaient dégradée. En effet, trois notions,
qui sont la biodisponibilité, la bioaccessibilitéla biodégradabilité contrblent la dégradation
d’un substrat tel que les boues secondaires.

La biodisponibilité et la bioaccessibilité ont dééfinitions différentes suivant le domaine
scientifique (pharmacologie, toxicologie). Par eptandans le domaine de I'étude du devenir
des micropolluants au cours de la digestion an#rddarret (2009), en se basant sur les
travaux de Semplet al. (2004), a défini un composé trace organique corhiogisponible
s’il peut traverser la membrane cellulaire d'un marganisme a un instant t. Il est
bioaccessible s’il est disponible pour traversemimbrane cellulaire d’'un microorganisme
depuis son environnement, lorsque I'organisme a&ceackt environnement.

Ainsi, il est possible de faire un parallele de oegions en les appliquant a la matiere
organique des boues secondaires dégradées par itesomganismes de la digestion
anaérobie. Aquincet al. (2008) a défini une molécule comme biodisponildesdque les
microorganismes ont déja un acces direct a la mt@éta molécule peut donc traverser la
paroi cellulaire des microorganismes. Elle estédat’ soluble et la taille estimée pour une
diffusion a travers la paroi cellulaire est de digr de 1 000 Da (Madigaet al, 2003). Des
obstacles stériques, des vitesses de transfensadee limitées et des vitesses d’hydrolyse
lentes résultent de I'organisation complexe desebogecondaires en couches de matiére
successives et imbriquées les unes entre les dutnesdet al, 1995 ; Nielseret al, 2004).

Il est donc possible d’ajouter la notion de bioasdalité de la matiere organique qui réfere
au possible acces des molécules emprisonnées denmaitrice par les microorganismes.
Cette bioaccessibilité dépend de plusieurs paramnéint :
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* la durée de la dégradation : en effet, une molézuie instant t peut étre bioaccessible
et devenir aprés un tempst biodisponible grace a l'action des processus de
dégradation et notamment des processus d’hydrolyse,

» la température du processus de dégradation : I'entation de température accroit les
taux de diffusion et la solubilité des composéssial’accessibilité des molécules
organiques est améliorée,

» lactivité des bactéries hydrolytiques : I'absend®xoenzymes hydrolytiques ou
'absence de fonctionnalité participant a I'’hydsdyne permettent pas de rendre la
molécule biodisponible,

* [l'application d'un prétraitement: l'objectif du @raitement est de rendre plus
disponible ou accessible les molécules organiqagsi un prétraitement optimisé
permet de maximiser la biodisponibilité et/ou I'essibilité de la matiere organique.

Enfin, la biodégradabilité est reliée a la capacité la molécule a étre dégradée
biologiqguement par des microorganismes qui ont diaes a la molécule. Ainsi, la
biodégradation des boues secondaires est fonatida liodisponibilité, de la bioaccessibilité
et de la biodégradabilité de la matiére organice@. exemple, a I'état initial une boue
secondaire possede une structure complexe prieongait sous forme particulaire. La faible
bioaccessibilité de la matiére limitera donc foréamnla biodégradation. Une caractérisation
exhaustive de la matiére organique est égalemeadsaaire pour identifier les composés
présents et connaitre leur potentiel de dégratiabiin effet, la matiére organique d’'une boue
secondaire peut étre rendue largement biodispop#iéaction d’'un prétraitement thermique
a tres haute température (supérieure a 200°C).ndapg de telles températures entrainent la
formation de composés réfractaires tels que lesamo@lines et les composés d’Amadori
(Stuckey et McCarty, 1984, Miller, 2001 ; Bougriet al., 2007) qui diminuent la
biodégradabilité de la matiere.

Pour synthétiser, la matiere biodisponible correspdonc a la matiere organique présente
initialement sous forme soluble dans le substratager. La matiere bioaccessible est la
matiere organique particulaire qui deviendra digplenaprés un tempat de dégradation,
dépendant de l'activité des bactéries hydrolytiqaes conditions opératoires de digestion et
de la présence ou non d’un prétraitement. Enfimjidaégradabilité correspond a la capacité
de la molécule a étre dégradée biologiquement gamtcroorganismes qui ont déja acces a
la molécule.

A I'heure actuellepeu de travaux scientifiques ont étudié le lien erg la caractérisation

de la boue et les performances de biodégradation défini précisément les notions de
biodisponibilité et de bioaccessibilité Les premiers travaux a s'intéresser a l'impactade
composition du substrat sur les vitesses de coiveet de production de méthane sont ceux
de Owens et Chynoweth (1993) mais appliqués aukatgcsolides municipaux. De plus, la
composition du substrat est rapportée comme unmedra influant, au méme titre que les
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conditions opératoires de digestion (Demietl al.,, 2006 ; Bengtssoret al., 2008 ;
Montusiewicz 2008).

Les relations entre la composition du substraestpgerformances de méthanisation ont été
identifiées dans les travaux de la these graceeanéthode statistique et par modélisation. La
méthode statistique consiste a utiliser un modédisique pour mettre en relation les
variables initiales caractérisant le substrat etvariable finale caractérisant les performances
d’'un processus de dégradation telle que la biodédikté anaérobie. Ainsi, dans le domaine
de la minéralisation des boues d’épuration dasslldes travaux de Hattori et Mukai (1986),
Gilmour et Skinner (1999), Parnaudestual. (2004) ont relié par des analyses statistiques en
composantes principales certains parametres duraubsx performances de minéralisation.
Parnaudeatet al. (2004) ont ainsi montré que la fraction de « lngnlike » a un impact
négatif sur les vitesses de dégradation des b&&mment, Schievaret al. (2008) ont
réalisé des régressions linéaires entre des paesradtimiques et biologiques de mélanges de
boues d’épuration et de déchets agricoles. llsdéfini une régression linéaire avec quatre
variables significatives pour prédire le potentdielproduction de biogaz. Ces variables sont la
teneur en matieres volatiles, la demande en oxylpésel'un test de respirométrie de 20 h, le
carbone organique total et la fraction soluble rdéfipar le fractionnement de Van Soest.
Ainsi, leur modéle permet de prédire la productitenbiogaz avec une erreur moyenne de
16 %. De plus, les parametres de caractérisationgigent d’identifier la teneur et la qualité
de la matiere organique présente dans le substrat.

La seconde méthode correspond a l'utilisation damdele mathématique qui integre les
différents processus réactionnels de la digesti@@@bie. Les avantages de la modélisation
sont de pouvoir apporter des informations sur Immartement des différentes voies de
dégradation et d’étudier I'influence de la compositinitiale du substrat sur les performances
de digestion. Le paragraphe suivant présente leelaadathématique utilisé lors des travaux
de la these pour relier la caractérisation de baiekeurs performances de dégradation
anaérobie.

1.4 Modélisation de la digestion anaérobie

Une des stratégies appropriée pour étudier I'imibgede la composition du substrat sur les
performances de digestion anaérobie est le dévetoppt d'un modéle mathématique. Cet
outil apporte des informations sur les différerétgpes réactionnelles de la méthanisation en
fonction des variables initiales caractérisantulssrat. Une fois calé et validé, il devient un
outil d’étude afin de tester différentes configioas et d’optimiser le fonctionnement d’'un
procéede.

Le paragraphe suivant présente un état de I'afé seodélisation de la digestion anaérobie,
ainsi que certains points limitants du modele Aobier Digestion Model n°1 (ADM1)
appliqgué aux boues d’épuration.
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1.4.1 Historique

Le premier modéle dynamique du procédé de digestimaerobie voit le jour grace aux
travaux de Andrews (1969). La limite de ce modsleirduite par I'absence du pH, alors que
celui-ci influence grandement les reactions biajogs. Andrews et Graef (1971) sont les
premiers a prendre en considération les interagtipimysico-chimiques entre les phases
liquides, gazeuses et biologiques. Cependant]sgubupe de microorganismes produisant le
méthane a partir de I'acétate est intégré danbieta.

Les travaux de Hill et Barth (1977) sur la digestamaérobie du lisier d’animaux permettent
d’élaborer un modéle capable de prédire la synteomxistant lors de la dégradation
anaérobie de la matiere. Ainsi, I'étape d’hydrolydes composés particulaires, les
microorganismes produisant les AGV et ceux produisa méthane sont intégrés dans le
modele. L'action de 'ammoniaque en tant que cor@pohkibiteur et donc perturbateur de la
stabilité du systeme est prise en compte grace & fonction d’inhibition sur les
microorganismes produisant le méthane.

L’étude plus spécifique de la dégradation anaérdhia simple composé, tel que le glucose
et les travaux portant sur la thermodynamique dastions biologiques ont permis d’intégrer
un plus grand nombre de réactions biologiques Bargchiomasse spécifique (Mosey, 1983),
ainsi que le r6le important de I'hydrogene sur imtsphie entre les méthanogenes
hydrogénophiles et les bactéries acétogenes (Thedwadr, 1977 ; Mc Inerneet al, 1981 ;
Harper et Pohland, 1986).

Les substrats complexes nécessitent une étaperdlitiyd des composés particulaires pour
les rendre accessibles a la biomasse épuratrickjaimt différents phénomenes (réactions
enzymatiques, diffusion...). Massé et Droste (20@0yan Minchet al. (1999) ont proposé
un fractionnement du substrat initial sous formecdmpartiments biochimiques (glucides,
protéines et lipides), présents sous forme padimilou soluble. L’hydrolyse des composés
organiques particulaires est représentée par @etigg d’ordre un.

La complexité et la multitude des mécanismes deadidgion présents dans la digestion
anaérobie ainsi, gu'un développement sommaire deségés anaérobies a I'échelle
industrielle par rapport aux procédés aérobiesteri®@ un manque de standardisation des
modeles de simulation. Ainsi, Batstosteal. (2002) ont développé et proposé un modele aussi
géneérique que possible, 'ADM1, regroupant I'enskndes étapes réactionnelles importantes
de la dégradation anaérobie de la matiére organigme bibliographie, des différents
parametres et coefficients cinétiques a intégrer pbaque cas d’application, est également
proposée. Ce modele offre un outil mathématiquealdiap d’assister I'optimisation du
fonctionnement d'un procédé de digestion anaérdbi# en offrant des possibilités
d’extensions ou de simplifications suivant le stdish dégrader ou le type de procédé étudié.
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1.4.2 Le modele de digestion anaérobie : Anaerobic Digesh Model n°1

1.4.2.1Description

Le modele ADM1 est un modéele mathématique intégemprincipales étapes réactionnelles
de la conversion de la matiere organique partieilan CH, CO, et en matieres inertes via
des processus physico-chimiques et biologiquesi(€ity.6).

Les mécanismes de solubilisation extracellulairg govisés en une étape de désintégration et
une étape d’hydrolyse. La premiere est considéréere une réaction de déstructuration qui
consiste a convertir la matiére organique comptx@rotéines, glucides, lipides et matiéres
inertes. Cette étape a été introduite afin de ditai dégradation de matieres organiques de
natures différentes agglomérées dans une structumplexe telle que les boues secondaires.
La seconde est une hydrolyse enzymatique des c@sboschimiques particulaires en acides
aminés, sucres simples et AGLC. Elle permet deidéla dégradation de substrats purs ou
bien définis tels que la cellulose, 'amidon outpmoes. Les étapes intracellulaires incluses
dans la structure du modeéle sont les suivanteidibgénese qui est la conversion des sucres
simples ou des acides aminés en AGV et en hydroden@GLC sont oxydés pour produire
de l'acétate et de I'hydrogene ; 'acétogéneseeoprbpionate, le butyrate et le valérate sont
convertis en acétate et en hydrogéne ; la méthaesgéacétoclaste au cours de laquelle le
méthane est produit par clivage de I'acétate en;Tdméthanogénese hydrogénophile qui est
la réduction du C@par I'H, pour produire du CH

Le modéle ADM1 compte 26 ou 32 variables d'étatnpetant ainsi de décrire le
comportement dynamique des différentes réactiotensemble des variables de 'ADM1
s’expriment en kgco.m™ ou geol™?, et le bilan est donc réalisé en DCO. L'azotdeet
carbone inorganiques s'expriment en leurs concéomiamolaires respectives, kmolitrLes
composeés particulaires sont représentés avec Xin, 4l s’agit des composés organiques
particulaires et des microorganismes actifs qupeigvent pas traverser la paroi cellulaire des
bactéries. Les especes microbiennes incluses damaobtéle sont les microorganismes
dégradant les sucres simpl¥g, les acides aminéX,, les AGLC Xz, le butyrate et le
valérate X, le propionate Xy, l'acétate X,c et I'hydrogene X, La mortalité des
microorganismes actifs est incorporée dans le reodéts cellules mortes retournent en
entrée du modeéle dans la fractidn (composites) qui est elle-méme convertie en pretdi
Xor, glucidesXg, et en lipidesX;. Les composés solubles sont les molécules capdeles
diffuser a travers la paroi cellulaire des micr@mgmes épurateurs. Il s’agit des monomeres
des composeés biochimiques particulaires tels quad@les aminéS,,, les sucres simple,,

les AGLC S, et les produits des réactions biologiques tetslgwalérates,,, le butyrates,,,

le propionateSy,, I'acétateS,, I'nydrogeneS,, et le méthan&cy..
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Figure 1.6 :Voies réactionnelles de la digestion anaérobikigas dans '’ADML1.

Le calcul du pH est intégré dans 'ADM1 en consiohérles réactions de dissociation des
couples acido-basiques tels que les AGV (acétat@pignate, butyrate et valérate), le
bicarbonate et 'ammonium. Il s’effectue par untegge d’équations différentielles ou un
systeme d’équation algébrique. Le modele tienteggaht compte des équilibres ioniques et
des échanges liquide-gaz pour le dioxyde de cardenméthane et I'hydrogene. Plusieurs
types d’inhibition peuvent apparaitre lors de Igedtion anaérobie a cause de I'accumulation
de produits intermédiaires. Ainsi, I'inhibition plerpH sur la croissance des microorganismes
est décrite par des fonctions empiriques. L'inlditpar I'H, sur les étapes d'acidogénese,
linhibition par 'ammoniaque sur les méthanogersmsttoclastes sont décrites par des
fonctions de type non-compétitives.

Les étapes réactionnelles incluses dans le modem¢ exprimées en fonction de la
concentration du substrat. Ainsi, la désintegratierx; et I'hydrolyse deXy, Xch et X; sont
décrites par une fonction cinétique d’ordre un. téections intracellulaires sont décrites par
une fonction de type Monod basée sur la dégradatiorsubstrat. Enfin, la mortalité des
microorganismes est représentée par une fonctamdre’ un.
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Le modele ADM1 ne décrit pas I'ensemble des méoagssréactionnels de la digestion
anaérobie tels que la précipitation de solidea eédluction des sulfates (Batstatel, 2006)

et ni la diversité microbienne (Ramirez et Ste26€)8). Cependant, I'objectif principal fut de
développer un outil mathématique assez complet giowrler la dynamique des phénomeénes
clefs dans le but d’évaluer, de comprendre et diaper les procédés de digestion anaérobie.
En raison du large domaine d’applications de ce élepdune étape de calibration et de
validation est nécessaire pour chaque utilisation.

Le modéle ADM1 est donc un outil mathématique dewmenune référence pour la
modélisation de procédé anaérobie et relativemiemt détaillé suivant le cas d’application.
Dans les travaux de la thése, ce modéle a sersirdeture de référence a laquelle certaines
modifications ont été apportées pour ainsi mieusric® les phénomeénes réactionnels de la
méthanisation des boues secondaires et égalemétibanleur compréhension.

1.4.2.2Les limites du modéle

La complexité des boues secondaires est la résiltda I'accumulation de matieres
organiques non biodégradées lors du traitementbegrale matiéres minérales et de
biomasses actives ou mortes. Cette organisatioraieat une accessibilité limitée et une
biodégradabilité variable des différents constitsamle la matiére organique et par
conséquence rend I'étape d’hydrolyse limitante.sAimlans notre cas d’étude, le modéle
ADM1 présentedeux principales limites qui sont : ladéfinition des variables initiales du
modeleet lareprésentation des étapes de désintégration et d'tisolyse par une cinétique
d’ordre un.

1.4.2.2.1 Implémentation des variables initiales

L’application du modele ADM1 nécessite une carasaéion du substrat a traiter adaptée aux
variables initiales du modéle, ce qui représented’des principales limites de ce modele. En
effet, dans le cas de la digestion anaérobie dgposés organiques complexes tels que les
boues secondaires, le substrat est défini suieanfraictions<c, Xor, Xen, Xii, Xi €tS. Ainsi, X;
permet de représenter des substrats complexes anti @éstructurés en composés
biochimiques particulaires via des rendements detibnnementxp: xo fxch xs fxixe fxi xo
fsi xo prédeéfinis dans le modele ADM1 proposé par Batstet al. (2002) mais qui
nécessitent d’étre réévalués pour chaque applicéBoffiereet al, 2008).

Les fractions de matiere considérées comme indens le modelex et S, sont définies a
partir de la biodégradabilité de la boue étudiées Garametres doivent étre définis de facon
précise car ils dictent les performances du digesteéependant, I'analyse de ces paramétres
nécessite de mettre en place des tests de dégradataérobie en condition batch ou en
condition continu (Angelidaki et Sanders, 2004).

Il est donc difficile de définir les variables imiles du modeéle. Plusieurs travaux proposent
différentes méthodes afin de faciliter I'implémeita de ces variables.
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Les interfaces, créées entre difféerents modelésadiau sein des STEP, permettent d’assurer
la continuité des flux de matiéres et donc d’obtées variables initiales d’'un modele. Le
« Continuity Based Interface Models » (CBIM) déyglé par Vanrollegherat al. (2005) est
basé sur la conservation du bilan de l'analyse @haire du substrat et de la DCO. Le
« MCN transformer » proposé par Copp al. (2003) a été spécialement développé pour
coupler les modéeles ASM1 et ADML1. Il se base suwdiaservation de la DCO et de I'azote
total. Cependant, l'utilisation d’'interfaces nédtesd’éliminer les degrés de liberté lorsque le
modele de destination a un nombre de variablestréermplus grand que le modele initiale.
Cela est le cas lors d’'une implémentation des bksad’entrée de 'ADM1 a partir de
ASML1. Zaheret al. (2007) ont testé ces deux méthodes afin de comfganeefficacité pour
relier TASM1 et 'ADM1 (et vice-versa). Les résats ont montré que le CBIM est plus
performant puisqu’il permet la conservation du oa a travers la transformation des
variables ASM1 vers ADML1 et de créer la variaBlg Ainsi, la conservation du bilan de
carbone assure une bonne prédictibilité de I'aldgli dans les deux modeles et la
conservation des acides aminés permet de représemtectement la dynamique des AGV,
notamment dans le cas de la digestion de bouesdaces. Nopenst al. (2009) ont proposé
une interface modifiee a partir de celle de Cepmal. (2003) pour définir directement la
matiere entrant dans le modele ADM1 en variablgsXch, Xi et X, sans définirX. lls ont
montré que l'utilisation deX. ne permet pas de représenter les différentessegese
dégradation gqu’ils ont observées lors de la digastie boues mixtes. De plus, cette variable
unigue impose un rapport DCO/MV identique sur leexdsubstrats mélangés alors que leur
matiere organique ne posséde pas le méme étatddibag. Les interfaces élaborées sont
intéressantes pour définir les variables d’entrée mdodele ADM1. Cependant, leur
application est complexe et nécessite les donngmses de la modélisation du bassin
d’aération. Les travaux de la these ont porté 'stude de I'étape de méthanisation de boues
d’épuration et n’ont donc pas pu permettre I'udilisn de ces interfaces.

Certains travaux se basent sur cette stratégiedqearminer les variables initiales du modele
ADML. Yasuiet al. (2006) et Ekamat al. (2007) ont réalisé un lien entre les modeles ASM
et ADM1 afin d’estimer les variables initiales, aotment les fractions inertes du modele de
digestion anaérobie. Ainsi, ils ont montré quer&tion inerte prédite par le modéele ASM1
est similaire a celle obtenue par dégradation abéren condition mésophile. Jonetsal.
(2008) et Phothilangkat al (2008) ont également utilisé cette hypothése Eimuler la
dégradation anaérobie de boues primaires et deskgrmndaires en condition mésophile.
Cependant, dans le cas de Phothilangkaal (2008), cela ne permet pas de prévoir
laugmentation de dégradabilité apportée par letrgtément thermique. Des tests de
potentiel méthane restent nécessaires pour évlugaction inerte des boues prétraitées
thermiquement. Hueteet al (2006) et Sotemanret al. (2006) ont également utilisé
I'algorithme des matrices de Petersen pour défesrvariables d’entrée du modele a partir
d’analyses globales tels que la DCO, le carbongestanalyses sur la phase soluble pour
mesurer les AGV, l'alcalinité, 'ammonium. L’'un dé@sconvénients de cette méthode est le
fait que les erreurs de mesure méme faibles réaslisér les parametres globaux, entrainent
des erreurs importantes sur I'estimation des veasallues a 'accumulation des erreurs.
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L'implémentation des variables initiales du mod@&BPM1 peut donc étre réalisée selon
différentes méthodes qui nécessitent un travaibmamt. Ainsi, I'un des objectifs de la these
a été de proposer une méthode de caractérisatiorbalees, se basant sur des analyses
chimiques et biochimiques de la matiére, afin dendtécorrectement les variables initiales du
modéle.

1.4.2.2.2 Représentation des étapes de désintégration etidiiyse

La représentation des étapes de désintégratichyatrdlyse telle qu’elle est proposée dans le
modéle ADM1 est jugée simpliste dans le cas deélratlation d’'un composé particulaire
complexe. En effet, I'hnydrolyse enzymatique estpnacessus complexe faisant intervenir
différents phénomenes tels que la production dewsy hydrolytiques, la diffusion,
'adsorption, désactivation des enzymes,... qui yaarticiper a la dégradation des composés
particulaires en leurs monomeres ainsi assimilalplas les microorganismes de ['étape
d’acidogénese.

Zavarzin (1986) a proposé une description du psases’hydrolyse enzymatique en deux
étapes. La premiere étape correspondrait a unaisatmn bactérienne durant laquelle les
bactéries hydrolytiques recouvrent la surface digge du substrat. La seconde étape serait la
production d’enzymes par les bactéries hydrolytsqae voisinage de la surface du substrat
qui permettrait ainsi la dégradation du composéqadaire en monomeres.

La réaction d’ordre un, choisie dans le modéle AD{@atstoneet al, 2002) pour décrire
I'étape d’hydrolyse enzymatique, est une fonctiompde qui suppose que :

» laréaction d’hydrolyse est indépendante de lasseoice des bactéries hydrolytiques,

* les concentrations en substrat particulaire et @mdisse sont en exceés ainsi
'association substrat particulaire/biomasse, péane la production d’enzymes, se
fait de facon immédiate et spontanée.

Cette hypothese entraine une surestimation dedeadation puisqu’en réalité la biomasse
peut ne pas avoir un acces direct au substrat radigig(Rotteet al, 2008). Ainsi, il semble
essentiel d'utiliser un autre type de fonction pettant une meilleure description de I'étape
d’hydrolyse afin d’améliorer la représentation desies réactionnelles de la digestion
anaérobie des boues d’épuration.

Le modeéle de Contois semble étre une fonction &eapour décrire la dégradation de
composés complexes. En effet, ce modéle utilisapport de la concentration en substrat
particulaire sur la concentration en biomasse Hytique. Il peut ainsi intégrer les limitations
de transfert de matiéres dues a des surfaces digehdimitées qui sont rencontrées lors de la
colonisation de la surface du composé particulp@ela biomasse hydrolytique. Ce rapport
est donc une représentation plus réaliste du phénenlimitant de I'étape d’hydrolyse
(Vavilin et al, 1996).
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L’équation du modele de Contois est la suivante :

o= KX s e = KX s
S, processx +S Ks, process+ S/ X

ou,
P orocess est la vitesse de réaction fkg.m>™?),
Ko, process est la constante spécifique maximale de dégradék@co_sngco_x'l.j'l),
K's, process est le coefficient de demi-saturation pour le @pi®/ X (kgoco.m™),
X est la concentration en biomasse hydrolytiquedikan™),
S est la concentration en substrat particulairedkgn™).
Suivant I'expression du modéle de Contois, il existeux cas limites. Lorsque la

concentration en substrat particulaire est largeérsepérieure a la concentration en biomasse
(SIX >>>Kg oesd 1@ vitesse de croissance est maximale et indipea de la

concentration en substrat. C'est la cinétique biglee qui est limitante. Les sites d'adsorption
au niveau des membranes cellulaires sont satuaesitésse est alors d'ordre 1 par rapport a
la concentration en biomasse :

pprocess = km, processx

Le second cas, lorsque la concentration en suledtdtible S/ X <<< Kg ..., 12 vitesse

est d'ordre 1 par rapport a la concentration estsatbdisponible. C'est le transfert du substrat
qui est limitant :

S/ X S
P process = km, processx K— = km, processK—

S, process S, process

Ainsi, le modele de Contois a été appliqué aveceésiclans de nombreux cas de digestion
anaéerobie de composés particulaires. Von Mueicll (1999) ont observé que la vitesse
d’hydrolyse diminuait lorsque la concentration eonbasse augmentait au dessus d'une
certaine concentration. Ainsi, ils ont utilisé I@aéle de Contois pour intégrer I'effet limitant
entrainé par des limitations de transferts de meaténtre les concentrations en substrat
particulaire et en biomasse. Myint et Nirmalakhand3a006) ont obtenu une simulation
correcte de la digestion anaérobie en continusiersi de bétail (R= 0,914) et une meilleure
prédiction de la DCO totale en sortie de réactanrapport au modéle utilisant une vitesse de
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réaction d’ordre un pour représenter |'étape d’bjydre (R = 0,881). L'utilisation du modéle
de Contois a permis a Nopharatagtaal. (2007) de modéliser correctement les données
observées en continu de la production de méthade &CO soluble lors de la dégradation
anaérobie de déchets solides municipaux.

Le modele de Contois est donc une équation matligueabien adaptée pour intégrer le
phénomeéne de colonisation de la surface du sulpgraculaire par la biomasse hydrolytique
qui se produit lors de I'hydrolyse. Il est capalle mieux représenter les étapes de
désintégration et d’hydrolyse de composés parti@sdgar rapport a une vitesse de réaction
d’ordre un. Cependant, les applications du modelé€Cdntois proposées dans la littérature
n'ont pas été réalisées dans I’ADM1. Ainsi, darstlavaux de la thése, nous avons évalué
cette fonction dans le modele ADM1 a travers ledmta digestion anaérobie thermophile de
boues secondaires. L'intérét de conserver la streciu modele ADM1 est qu’il apporte de
nombreuses informations sur le comportement ddérdifts intermédiaires réactionnels en
phases solide, liquide et gazeuse.

L’objectif principal de la these est I'étude deddation entre la composition initiale de boues
d’épuration et les performances de biodégradat@@@bie avec comme cas d’'application la
digestion anaérobie thermophile de boues secomsddfteur se faire, il est nécessaire de
définir des méthodes de caractérisation permettaaentifier la composition des boues et
leur potentiel méthane. Dans la littérature, de Im@ux protocoles de caractérisation ont été
présentés et ont permis de définir la compositibifoeganisation globales de la matiere
organique présente au sein des boues secondagesndant, ces méthodes sont dépendantes
de l'objectif de I'étude et peuvent par conséqueonitder soit la matiere totale soit un
compartiment de matiére. Le paragraphe suivantdesic une synthése succincte des
différentes méthodes de caractérisation appligagrsoues d’'épuration suivant I'objectif de
I'étude.

1.5 Les méthodes de caractérisation des boues d’épurati

A T'heure actuelle, il n'existe pas d'approchesnsi@ds pour caractériser les boues
d’épuration. En effet, les méthodes utilisées dasstravaux de recherches dépendent de
I'objectif fixé. Les méthodes de caractérisatiowvealéppées ont été mises en place vis-a-vis
des problématiques rencontrées au niveau des greckdbassin d’aération et au niveau de la
ligne de traitement des boues avec comme objetti€ipal de réduire la quantité de boues a
éliminer. Ainsi, plusieurs stratégies de réductom €té entreprises avec notamment :

* le développement de méthodes optimisées pour ldydésation des boues
d’épuration (Murthy et Novak, 1998 ; Neyesisal, 2004),

» lutilisation de procédés physico-chimiques combirgl procédé de traitement des
eaux usees afin de réduire a la source la produdioboues secondaires (Déléis
al., 2002 ; Pauét al, 2006 ; Campost al, 2009),
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« ['utilisation a grande échelle de la digestion anhié& afin de produire une énergie
renouvelable (Appelst al, 2008).

De ce fait, un grand nombre de méthodes de caisatién peut étre trouvé dans la littérature.
Pour 'ensemble des stratégies de recherche dégasspla caractérisation de la qualité, de la
guantité et de I'organisation de la matiere orga@igomposant les boues d’épuration est la
problématique majeure. Elle permet d’améliorer mmnaissances de linfluence des
propriétés physico-chimiques des boues sur lesqmeainces des procédés de traitement telles
gue les vitesses et les taux de dégradation psumigés de digestion des boues.

Une synthése non exhaustive des méthodes de nuisyretentiel méthane et des méthodes

de caractérisation de la matiere organique dessbestprésentée dans ce paragraphe. La
revue sur les méthodes de caractérisation de l@maast axée sur les méthodes d’extraction

et d’analyses biochimiques.

1.5.1 La mesure du potentiel méthane

Depuis une vingtaine d’années, différents protaale mesure ont été proposés (Muéer
al., 2004). lIs se divisent en deux groupes : desopobes pour déterminer la biodégradabilité
anaérobie de composés chimiques (ISO 14853 -198FNMAD 5511-1994; ASTM 5210 -
1992; ASTM E 2170- 2001; I1ISO 15473-2002.et des protocoles pour déterminer la
biodégradabilité ultime de composés organiques texap ou la production de méthane (1ISO
11734-1995; ISO/DIS 14853-1999; UK Environment Ager?005...). Cependant, ces
protocoles contiennent des divergences et sontrgléngent modifiés par les chercheurs afin
d’évaluer la biodégradabilité anaérobie du composganique étudié (Angelidalet al,
2009). En conséquence, les protocoles utilisés gims les conditions opératoires et les
éguipements mis en ceuvre pour évaluer les perfamsatte biodégradation anaérobie ne sont
pas standardisés. Ainsi, le grand nombre de dorgéesrées depuis une vingtaine d’années
sur I'évaluation du potentiel méthane de substoatmniques peut s’avérer difficilement
comparable entre différents auteurs. Le Tableaupté3ente une liste non exhaustive de
protocoles de mesure pour estimer la dégradabdit@érobie de différents substrats
organiques. Nous nous sommes intéressés uniquemernests de dégradation en condition
batch afin d’observer les différentes étapes inéelimires de la dégradation des boues et
d’évaluer un potentiel de méthane maximal de I'étHan. En effet, les tests de dégradation
réalisés en condition continue ne permettent pésatlier un potentiel maximal mais plutot
un taux de dégradation transposable a des progddiéstriels et n'apporte pas d’information
sur les variations des composés intermédiaireggime de fonctionnement normal.

Le Tableau 1.3 montre des différences importantedes protocoles utilisés au cours des
dernieres années pour évaluer le potentiel méttiam®ues d'épuration :

» la valeur du ratio d’alimentation qui correspondrapport de la quantité de substrat
sur la quantité d’'inoculum introduit dans la fiale suivi est tres variable d’'une étude
a une autre. De plus, ce ratio est rarement expaweae la méme unité. Certains
auteurs utilisent le volume ou la masse pour detes quantités introduites,
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* I'agitation est aussi un parameétre tres hétérog@eetains auteurs effectuent leur
expérience sans agitation ou par agitation intéemi¢ et d’autres utilisent une
agitation constante,

* la température de dégradation dépend de la conddtiodiée. Cependant, pour des
travaux réalisés a un régime mésophile, la températhoisie n’est pas standard et
varie entre 35 et 38°C,

» [l'ajout de solution tampon est effectué dans cestaests afin d’ajuster I'alcalinité du
milieu,

* la qualité de la mesure est évaluée en réalisantémoin blanc, c’est-a-dire sans
substrat afin de vérifier 'activité endogéne dandtulum, en réalisant plusieurs
réplicats et en contrélant l'activité de Il'inoculuar un test avec un substrat
totalement dégradable (témoin positif). Dans cestairavaux, ces données sont
manquantes.

Par contre, un point commun aux différents travasixl’utilisation d’un inoculum adapté au

substrat a étudier. Seuls les travaux de Lee etd&H@008a) utilisent une solution
commerciale contenant certains microorganismescjant a la dégradation anaérobie.
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Auteurs Substrat Inoculum Conditions opératoires Objectifs
Dogan et Boues secondaires Boue digérée traitant la Volume utile de 120 mL Evaluation de lI'impact de prétraitements
Dilek Sanin non traitées et boue étudiée Ratio inoculum/substrat = 0,5 chimiques et par microondes sur la
(2009) prétraitées Ajout d’une solution de macro et micronutriments biodégradabilité anaérobie mésophile
chimiquement et par Flux d'azote pour éliminer I'©durant 5 min
microondes Mésophile a 35 °C

Luostarineret Mélange boues Boue digérée traitant la

al. (2009)  d’épuration et boues boue étudiée
issues de bac a
graisse
Carrereet al. Boues secondaires Boues digérées traitant un
(2008) non traitées et mélange d'effluents

prétraitées
thermiquement

vinicoles et de boues (4/1) Rai

Triplicat
Fiole de 250 mL
Volume utile de 60 mL
Ratio gavinoculum/Omvsubstrat= 1
Concentration dans le réacteur &3 4.
pH ajusté a 7 avec 1 M NaOH ou 1 M HCI
Flux d'azote pour éliminer I'©

Etude de la faisabilité de la codigestion
mésophile de boues d’épuration et de
boues issues de bac a graisse

Agitation manuelle lors de la mesure du biogaz pitod

Mésophile a 35 °C
Duplicat
Fiole de 118 mL

Volume utile de 100 mL
Protocole basé sur Buffieet al. (2006)
o inoculum/substrat = 0,%&bsubstraOuvinoc
Flux d'azote pour éliminer I'©
Agitation a 200 rpm
Mésophile a 35 °C

Evaluation de lI'impact de différents types
de boues secondaires sur les
performances de solubilisation lors du
traitement thermique et sur la
biodégradabilité anaérobie mésophile
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Auteurs Substrat Inoculum Conditions opératoires Objectifs
Dwyeretal. Boues secondaires Boues digérées traitant Fiole de 160 mL Evaluation de la formation de cosg®
(2008) non,traif[é,es et gne_bpue d'ép_uration Ratio inoculum/substrat = 0,66.gsraGinoc’ récalcitrgants au cours du traitement
prétraitees prétraitée thermiquement o thermique et de I'impact sur la
thermiquement Protocole similaire a Oweet al.(1979) biodégradabilité anaérobie
pH ajusté a 7,2 avec 1 M NaOH ou 1 M HCI
Dilution avec de I'eau distillée
Volume utile de 50 mL
Flux d'azote pour éliminer I'©
Triplicat
Sans agitation
Blanc effectué avec un mélange inoculum et eau
distillée
Mésophile a 38 °C
Contrdle abiotique effectué avec un échantillofadeae
autoclavé & 121°C pdt 3 h inoculé avec I'gllacétate
Eskiciogluet  Boues primaires, Boues digérées traitant un Fiolede 0,50ulL Evaluation de I'impact du &aient par
al. (2008) secondaires et mélange de boues Protocole basé sur Owenal. (1979) micro-ondes sur la solubilisation de la

digérées et prétraitéesprimaires et secondaires  Ajout d'un mélange de NaHG®@t de KHCQ pour ~ matiére et la sur la dégradation anaérobie

par microondes (42/52) obtenir une alcalinité de 4 000-9 000 ¢xghsL™
Flux d'azote pour éliminer I'©
Agitation a 50-90 rpm
Mésophile a 35°C
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Auteurs Substrat Inoculum

Conditions opératoires

Objectifs

Ferreret al. Mélange de boues Boues digérées thermophile
(2008b) primaire/secondaire traitant un mélange de boues

et prétraitées a 70°C primaires et secondaires,
provenant de réacteurs de

laboratoire
Jeonget al. Boue secondaire Boue digérée traitant la boue
(2008) étudiée

Lee et Shoda Boues d'épuration Solution commerciale GAM
(2008a) épaissies et boues n°0 (GAM 0) composant de
provenant d'un 10 sortes de
procédé de Fenton microorganismes
(méthanogénes, levures,
bactéries dégradant I'acide

lactique)
Schievan@t  Mélange de lisiers  Boue digérée traitant le
al. (2008) porcins, déchets substrat étudié

agro-industriels et de

fractions organiques

des déchets solides
municipaux

Fiole de 300 mL (SIGG

Ratio inoculum/substrat = O,Sugstratgmoc'l

Protocole basé sur Sadv al. (1993)
Flux d'azote pour éliminer I'©
Triplicat
Blanc effectué avec l'inoculum seul
Thermophile & 55 °C

Fiole de 120 mL

Ratio inoculum/substrat = 40 mle et 40 Mlsypstrat

sont introduits

Flux d'un mélange MCO, (80/20) pour éliminer

'O,
Volume utile de 80 mL
Mésophile a 35°C
Fiolede 1,3 L
Ratio inoculum/substrat = %Lgstratgmoc'l
Volume utile de 400 mL
Blanc effectué avec l'inoculum seul
Agitation deux fois par jour
Mésophile a 37 °C

Fiole de 100 mL
Concentration dans la fiole de 3,5sd-"

Flux d'azote pour éliminer I'©
Volume utile de 60 mL
Blanc effectué avec l'inoculum seul
Batch suivi sur 60 jours
Mésophile a 37°C

Evaluation de I'impact du temps de
prétraitement & 70°C sur la production de
biogaz en condition thermophile

Evaluation de I'impact du ratio
COD/sulfate sur la digestion anaérobie de
boues non traitées et prétraitées

thermiquement

Evaluation de la co-digestion de boues
d'épuration et de boues enrichies en fer
issues du procédé de Fenton

Evaluation de la dégradation d'uinssrat
complexe en entrée et en sortie de digeste
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Auteurs Substrat Inoculum Conditions opératoires Objectifs

Yasuietal. Boues secondaires Boues digérées traitant les Fiolede 1L Evaluation de la biodégradabilité aobie
(2008) boues secondaires étudiées Utilisation du respirométre AER-200 (Challenge meésophile afin d'étudier le lien entre la
Technology) biodégradabilité aérobie et anaérobie

Ratio inoculum/substrat = 0,45@Substre.gDcomo{l
Concentration dans le réacteur entre 3 aidlg"
Flux d'azote pour éliminer I'©
Ajout d'une solution tampon

Mésophile a 35°C
Blanc effectué avec l'inoculum seul

Benabdallah EI- Mélange de boues Boues digérées traitant un Fiole de 250 mL Evaluation de I'impact de la sotmcasur
Hadjetal. primaire/secondairemélange de boues primaires eRatio inoculum/substrat = 0,%&subst-Ouvinoe - 1a biodégradabilité anaérobie en condition
(2007) (3/1) secondaires (3/1), provenant  Ajout de 1 mL NaS,9H0 (13,8 mg.[}) mésophile et thermophile
de réacteurs de laboratoire Ajout de 1 mL NaHC@(172,5 g.[})

Dilution avec de I'eau distillée
Volume utile de 200 mL
Blanc effectué avec un mélange inoculum et eau

distillée
Triplicat
Bougrieret al. Boues secondaires Boues digérées traitant un Volume utile de 400 mL Evaluation de l'impact daitement
(2007) non traitées et  mélange d'effluents vinicoles Protocole basé sur Buffieet al. (2006) thermique sur la biodégradabilité anaérobit
prétraitées et de boues (4/1) Inoculum dilué a 4 gvs.L™ mésophile

thermiquement . X
q Ratio inoculum/substrat = 0,%&bsubstre-GvvSsinoc -

Flux d'azote pour éliminer I'©
Agitation a 200 rpm
Mésophile a 35 °C
Blanc effectué avec l'inoculum seul
Activité de l'inoculum évalué avec de I'éthanol
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Auteurs Substrat Inoculum Conditions opératoires Objectifs

Angelidakiet Fractions organiques Boues digérées traitant des Fiole de 550 mL Evaluer I'impact du ratio inoculsaoiistrat
al. (2006) des déchets solides déchets industriels et des Ratio inoculum/substrat = 150 rade et 100 mL sur la production de méthane
municipaux déchets organiques d'un mélange eau et substrat sont introduits
municipaux Flux d'azote pdt 3 min pour éliminer KO Teneur en MS du substrat de 0 & 30 %
Duplicat Evaluer l'impact de la température sur la
Sans agitation production de méthane
Blanc effectué avec un mélange inoculum et eau ‘Eeatyre testée de 5 a 65°C
Arnaizet al. Boues primaires, Boues digérées traitant un Fiole de 250 mL Evaluation de la concentration enéfl de
(2006) secondaires et mélange de boues primaires et Ratio inoculum/substrat = 20 ml et 180 la concentration en biomasse active au
mélange secondaires (1,5/1) MLsubstre cours de la digestion anaérobie de différen
primaire/secondaire Flux d'azote pdt 15 min pour éliminer bO types de boues
(1/1) Triplicat

Agitation a 250 rpm
Mésophile a 35 °C
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Auteurs Substrat Inoculum Conditions opératoires Objectifs

Buffiere et al. Déchets solides Boue digérée thermophile Réacteur de 3,5L Trouver une corrélation entre la
(2006) traitant un mélange de déchet®rotocole basé sur Owen et Chynoweth (1993) et composition des substrats et leur
organiques Angelidaki et Sanders (2004) biodégradabilité anaérobie thermophile et

Ratio inoculum/substrat = 0,%&bsusraQuvinee - €valuation de 'adaptation de linoculum
Concentration dans le réacteur entre 3 gilg"

Flux d'un mélange MCO, (75/25) pour éliminer
o,
Quatre alimentations successives
Thermophile a 55°C
Blanc effectué avec l'inoculum seul
Activité de l'inoculum évalué avec de la cellulose

cristalline
Bonmatiet al. Boues provenant  Boues digérées traitant des Fiole de 120 mL Evaluation de l'impact du traitetmen
(2001) d'effluents porcins boues d'épuration Ratio inoculum/substrat = Q@staGinoc thermique I'amélioration de la phase
Flux d'un mélange MCO, pdt 3 min pour éliminer d'hydrolyse etrr?gécl)?)ﬁillgestlon anaerobie

oP*
Quatre réplicats
Mésophile a 35°C

! Non disponible

Tableau 1.3 :Protocoles de mesure du potentiel de méthanel$trats organiques proposés dans la littératuemsiigue.
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Les travaux de Owemet al. (1979) et Owens et Chynoweth (1993) sont les mEna
proposer un protocole détaillé de mesure du pa&lentéthane de déchets organiques. A
I'heure actuelle, ce protocole est encore une eéfdg dans ce domaine comme le prouve
certaines recherches listées dans le Tableau 8n®et Chynoweth (1993) mettent en avant
la qualité de ce protocole qui a été contrblée yida réalisation de triplicat, d’'un témoin
blanc, d’'un témoin positif, chaque test ayant desté réalisé a la méme concentration en
MV.

Un groupe de travail de I'lWA dont le but est diébaer un protocole commun pour la mesure
du potentiel méthane de déchets organiques a éeaar cours du IXeme congres mondial
« Anaerobic Digestion » en 2001 a Anvers en Belgigsous [linitiative principale du
Professeur Alberto Rozzi. Ainsi, le groupe « AndééroBiodegradation, Activity and
Inhibition » (ABAI) a publié trés récemment un el@ afin de proposer un guide pour
effectuer un test de mesure du potentiel méthardedeets solides organiques (Angelideki
al., 2009). Ce guide permet ainsi de suivre les pamfortants a respecter pour réaliser un
test fiable et reproductible entre différents laoires de recherche. Il synthétise en partie les
travaux de Owens et Chynoweth (1993), AngelidakiSahders (2004) et Hansen al.
(2004). llIs mettent en avant plusieurs points destplus importants applicables aux boues
sont les suivants :

* linoculum doit provenir d'un digesteur traitant leéme type de substrat a étudier. Il
est nécessaire d’'éliminer les résidus organiquésepts dans l'inoculum avant le
début des tests grace a une pré-incubation,

* la qualité de linoculum est a vérifier par un testec un composeé facilement
dégradable (acétate ou cellulose),

* le volume d’inoculum a utiliser dépend de I'actiyitle la concentration en biomasse
de linoculum mais également de la concentrationsebstrat. Un volume plus
important est préconisé lorsque I'inoculum est boee digérée car elle est moins
concentrée en biomasse active par rapport a dealgsaanaérobies,

* une solution de macro et micronutriments peut éttiisée afin d’assurer un
fonctionnement optimal des microorganismes, essl&rtient dans le cas de déchets
solides ou de biomasses issus de I'agriculture,

» laréalisation de témoins blanc et chaud est néresafin de déterminer la production
réelle du substrat étudié. Un nombre de réplicatgals est recommandé mais il peut
dépendre de I'hétérogéneéité du substrat,

» I'agitation facilite le contact entre les microonggemes et le substrat et garantit un
milieu homogéne. L’agitation a une grande influemams I'étude des vitesses de
réactions (Vaviliret al, 2008a),
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e un mélange de gaz,MKCO, a 80/20 est utilisé pour éliminer I'oxygéne préséans
I'inoculum et le substrat,

* les productions mesurées de chaque constituantiadjaz sont calculées dans les
conditions normales de température et de pres§lbiTP) afin de pouvoir publier et
comparer plus facilement les résultats.

Les productions de biogaz ou de méthane mesuréasgéoéralement normalisées par la
guantité de matiere introduite ou éliminée afin aenparer les performances issues de
différents échantillons. Il s’agit alors d’'une pumtion spécifique qui est exprimée dans la
littérature de différentes facons : en mig, en mL.gco’, en mL.gus’. Ces unités sont les
plus couramment utilisées. Il serait également sggiee pour ce parametre de standardiser
l'unité de la production spécifique afin de compafacilement les résultats issus de la
littérature scientifique.

Cependant, les productions spécifiques expriméesraaport a la quantité de matiere
organique ou de DCO, mesurées lors des tests dad#tipn, ne permettent pas d’expliquer
les différences de dégradation obtenues sur dedratgsimilaires ou sur un méme substrat
d’alimentation analysé a différents instants t. Tableau 1.4 présente les productions
spécifigues de deux études : I'étude de Caredral. (2008) porte sur I'évaluation de la
dégradabilité de différentes boues secondairegtaete de Schievanet al. (2008) porte sur

la mesure de la dégradabilité d'un méme mélangeoteposés organiques alimentant un
digesteur mésophile au cours du temps. Les prathgc8pécifiques des boues secondaires et
du mélange organique sont trés variables avec @bsuré moyennes respectives de
151 + 39 Mlehs.Oocointroduite- €t de 650 + 75 mjk,gangs'l. Ainsi, les mesures des parametres
globaux tels que la quantité de MV, MS ou encoreD@O, sur les substrats a étudier, ne
suffisent pas pour expliquer les différences ssrgderformances de dégradation anaérobie
obtenues a partir d'un méme type de substrat. tlidesc important de s’intéresser a la
composition et a l'origine du substrat en analydastdifférents composés présents et en
déterminant 'agencement de la matiére. Pour akférentes méthodes de caractérisation
sont proposées dans la littérature. Le paragraphiars présente des méthodes d’extraction et
d'analyses qui sont intéressantes pour définirghoisation et identifier les composés
organiques présents dans les boues secondaires.
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Auteurs Substrat Productions Unité

spécifiques
Carrereet al. Boues secondaires A 185,5
(2008) B 182
C 168 MLcha Oocointroduite
D 115,5
E 101,5
Schievane®t  Mélange de lisiers 01/02/06 608 £ 6
al. (2008) porcins, déchets agro-09/02/06 636 £ 2
industriels etde  15/02/06 627 £ 6
fractions organiques 23/02/06 498 + 26 1
des déchets solides 02/03/06 692 + 11 MLbiogaz Gus
municipaux 08/03/06 720 + 23
22/03/06 7157

27/03/06 700 £ 19
Tableau 1.4 :Exemples de productions spécifiques obtenues susulastrats similaires
et sur un méme substrat d’alimentation analyséf@reits instants t.

1.5.2 Les méthodes de caractérisation de la matiére orgaue des boues
d’épuration

Les méthodes de caractérisation proposées daitgtatlre sont élaborées pour répondre a

deux types d’objectifs qui sont :

» soit de décrire un compartiment de matiére cihlé @ déterminer I'influence de cette
fraction sur une propriété ou une opération d’'urcpdé,

» soit de décrire I'ensemble de la matiére gracesandéthodes d’extraction totales ou
de fractionnement.

Par exemple, le modéle des boues secondaires grgaoNielseret al. (2004) se base sur
des méthodes d’extraction de la matiere totaleaftbet al, 1995) et des méthodes
d’extraction de compartiments ciblés (MikkelserKeiding, 2002) mais également sur des
meéthodes d’analyse afin d’identifier la matiere amigjue présente. La limite entre les deux
meéthodes d’extraction est difficile a définir etpeg@d fortement de I'objectif de I'étude. En
effet, une méme méthode d’extraction peut étreisaal mais seulement lintensité du
traitement sera plus ou moins importante. Par elemRBas (2008a) s’est intéressée
uniqguement aux compartiments des EPS alors quendat al. (1995) ont cherché a
déstructurer I'ensemble des différentes matricasstitnant les boues secondaires grace a
I'utilisation des ultrasons. Ensuite, les deux gresid’auteurs ont tenté d’identifier la matiere
des compartiments extraits par le dosage des pesté@it des glucides.

1.5.2.1Les méthodes d’extraction physiques

Les méthodes d’extraction physique telles que tacstion, le broyage, la centrifugation, la
chaleur, la séparation par la taille apportentidé&smations sur la stabilité et la nature des
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flocs des boues d’épuration. En effet, selon lantjtea de matiere organique extraite en
fonction de l'intensité et de la durée d’extractidrest possible d’obtenir des informations sur
la quantité de matiere organique qui peut étrectireent ou facilement disponible pour les
microorganismes épurateurs. Cependant, les méthddedraction physiques peuvent
engendrer une lyse cellulaire. Ainsi, il est impottde vérifier que I'action d’'une extraction
mécanique n’entraine pas de contaminations des as@#spextraits par des matieres
intracellulaires lorsque le but est d’identifier $ructuration de la boue secondaire. La
meéthode de vérification utilisée dépend étroitenuenta méthode d’extraction employée mais
généralement, elle s’effectue soit par la mesurkadale désoxyribonucléique (Liu et Fang,
2002), soit par la mesure de I'activité d’une engymtracellulaire, la Glucose-6-Phosphate
Déshydrogénase (Frolurd al, 1996 ; Ras, 2008a).

1.5.2.2Les méthodes d’extraction chimiques

En régle générale, les méthodes d’extraction plgsgui permettent une déstructuration plus
ou moins importante de la matiére suivant I'intensiu traitement appliqué sont couplées a
des méthodes d’extraction chimique. Ainsi, il egisgible d’identifier la nature des
interactions qui lient les différents composés teses d’épuration et d’extraire de fagon
optimale les composés présents dans les boues.niétkBodes d’extraction chimique
permettent d'identifier la nature des interacti@isdes composés tels que les composés
ioniques et hydrophobes présents dans les bouesexemple, les extractions chimiques
comprennent :

* I'ajout d’eau distillée pour caractériser les comsg facilement solubles (Parnaudeau
et al, 2004),

» [l'ajout de NacCl, des résines échangeuses de cdtZiER) qui retiennent les composés
chargés positivement (Shergd al, 2008, Tsaiet al, 2008, Wilenet al, 2008,
Mc Swainet al, 2005, Liu et Fang, 2002),

» l'ajout de soude (NaOH) qui permet de dissociergiesipements acides et génére la
répulsion des EPS chargés négativement (McSwaial, 2005, Esparza-Soto et
Westerhoff, 2001),

» [l'ajout dEDTA qui complexe les cations divalenRaset al, 2008b, Liu et Fang,
2002),

* Jl'ajout de Tween qui permet la dissolution desslkais hydrophobes (Rast al,
2008b),

* [l'ajout de formaldéhyde qui réagit avec les groupets amines, hydroxyles et
carboxyles des protéines membranaires (Liu et F20108)...

Le Tableau 1.5 montre la grande variété des meéghddxtraction utilisées et notamment
limportante hétérogénéité des résultats obtenugesuguantités d’EPS extraits. Le travail de
Raset al (2008) est a souligner car il propose une métlpdienisée et fiable de I'extraction
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des EPS présents dans les agrégats microbiens cgariamination par le matériel
intracellulaire des microorganismes.

Les méthodes d’extraction présentées sont intaressgoour connaitre la cohésion des
différents composés organiques constituant lesseaeondaires. Elles permettent de définir
'accessibilité de la matiere via I'action de tejues ou de solutions ayant un pouvoir

d’extraction plus ou moins fort. Cependant, cesho@ts sont lourdes a développer car elles
exigent une phase d’optimisation importante. Daytique de développer des indicateurs de
la dégradation anaérobie basés sur la compositien bdbues d’épuration, exploitables a

I'échelle industrielle et facilement intégrablesida modéle de modélisation, il est important

d’utiliser des méthodes de caractérisation qui patiétre facilement et rapidement mises en
place.

1.5.2.3Les méthodes analytiques

La Figure 1.7 illustre I'utilisation des méthodésxdraction et des méthodes analytiques afin
de déterminer I'organisation et d’identifier lesngqmosés organiques présents dans les boues
d’épuration. Ainsi, les méthodes analytiques seraedentifier les constituants composant la
matiere présente dans la boue étudiée. Elles sdisees sur la fraction totale ou sur les
fractions extraites de [I'échantillon. Une carac&ion biochimique est généralement
effectuée pour mesurer les composés majoritairés amtiere organique. Des méthodes plus
fines sont de plus en plus utilisées afin d'ideetides fonctions spécifiques des composés
présents.

1.5.2.3.1 La caractérisation biochimique

Les méthodes de mesures biochimiques sont utiligéedralement sur la matiére totale de

I'échantillon étudié et sur les fractions extraitikexiste des mesures dites globales telles que
la mesure des matiéres seches, volatiles, la mésulee DCO, I'analyse élémentaire dont les

deux principaux composés mesurés sont le carbdiazete. Les trois constituants essentiels

de la matiere organique qui sont les protéines,glasides et les lipides sont également

mesurés grace a des meéthodes colorimétriques psuddux premiers et des méthodes

d’extraction par solvant pour le dernier.
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Substrat  Obijectif de I'étude  Méthodes d'extraction Conditions opératoires ~ Méthodes analytiques Résultats

Auteurs
Raset al. Boues  Mise au point d'une 1.Sonication 1. 3*2 min, 0,75 W/mL, Analyses sur fractions  Optimisation de I'extraction a
(2008b)  activées méthode d'extraction 4°C extraites des glucides 8/9 extractions successives:
et de quantification 2.Tween 2. 0,25%, 1h a 500 rpm (méthode d'Anthrone), 522 mg.gs - de protéines
des EPS protéines (méthode de BCA) extraites et 75 mgwgs - de
3.EDTA 3. 2%, 1h a 500 rpm polysaccharides extraits
Shenget al. Boues Détermination des CER 12 h, 4°C a 200 rpm Analyses sur fractions Boue activée: 9,2 rr,;g,t.g,v.vs'l,
(2008) activées et propriétés extraites des glucides 3,2 M@u.Quvs , 8,4
boues d'adsorption des EPS (méthode d'Anthrone), MGhumiqueGuvs
anaérobies extraits a partir de la protéines (méthode de
phase solide de boues Lowry), acides humiques Boue anaérobie:
sur des (méthode de Lowry 8.0 mgrot-gmvs'l
micropolluants modifiée), carbone 5.6 mgllu-gMVS_l,’
organiques organique 14,2 MGumiqueGuvs’
Tsaiet al. Boues Influence de la  1.Centrifugation/Acétone 1. 10 min a 6 000 g/4°C, Analyses sur les fractions Caractérisation de 3 fractions:
(2008)  activées  matiére organique 24h extraites: HPLC-SEE SMF, LB-EPS, TB-EPS
dissoute des boues DCO, spectrofluorimétrie
sur la nanofiltration 2 NaCl/Sonication/ 2. 0,85 %/20kHz 3D Les composés de la fraction
Agitation/Sonication/ (330W/L), 2 min TB-EPS d'une taille de 3 000 a
Centrifugation/Acétone 120 rpm, 10 min/20kHz 7 000 Da sont d'origine
protéigue et humique et sont

(330W/L), 2 min/4°C,
24h

3.NaCl/Sonication/ 3. 0,85 %/20kHz

Chauffage/Acétone  (330W/L), 2 min/80°C,
30 min/4°C, 24h

difficilement retenus par
nanofiltration
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Auteurs  Substrat Objectif de I'étude Méthodes d'extraction Conditions opératoires ~ Méthodes analytiques Résultats
Wilen et Boues Influence de la CER 4 h, 4°C a 900 rpm Analyses sur fractions Fraction totale:
al. (2008) activées composition totale et extraites des 388 Mot Owvs ™
microbienne sur la glucides (méthode 95 mg,m.ngs'l,
stabilité de la d'Anthrone), protéines 183 mgumiqu(.gMVS'l
matrice Test de cisaillement 2h a 700 rpm (méthode de Lowry), EPS extraitsn@ﬁot.gwg'l,
acides humiques (méthode 8 mg]m.gMVS'l,
de Lowry modifiée) et 26 MGumiqueOvvs
carbone organique
Analyses par FISH __ Abondance de
microorganismes de types
Gammaproteobacteria a cause
de leur faible propriété de
floculation
McSwain  Boues Composition et CER 4 h, 4°C a 750 rpm Analyses sur fractionsEPS extraits: 39 nbg)t.ngs_l,
et al. activées distribution des EPS extraites des glucides 5 Mgyiu.Owvs
(2005) a l'intérieur des flocs (méthode d'Anthrone), 33 M@or.guvs
microbiens protéines (méthode de
Lowry), carbone
organique
NaOH/chauffage 1 M pH =11/80°C, 30 min  Analyse @aSM° de  EPS extraits: 199 mg.Qwvs

26 Mgu.guvs
227 M@or.Quvs ™
(contamination par lyse
cellulaire)

marqueurs fluorescents
des cellules, protéines et
polysaccharides
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Auteurs Substrat  Objectif de I'étude  Méthodes d'extraction ~ Conditions opératoires  Méthodes analytiques Résultats

Parnaudeau Boues Trouver des Solubilité a I'eau distillée 30 min, 20°C/30 min, Analyses sur fractions La méthode la plus pertinente
et al.(2004) d'épuration indicateurs sur la 100°C solides et solubles du est I'hydrolyse acide qui isole
matiére totale des Méthode Van Soest Fraction soluble: 30 min, carbone et de I'azote des fractions organiques
boues pour prédire leur 100°C a I'eau/60 min,  Test de minéralisation en reliables a la minéralisation
minéralisation dans le 100°C au détergent neutre, sol (4 réplicats)
sol Hemicellulose, Cellulose et  Analyse statistique:
Lignine "like" Analyse Factorielle
Méthode de Bremmer 12 M HCI, agitation 4 h, multiple Paramétres pertinents: rapport
(hydrolyse acide) 20°C, repos 20 h C/N et la fraction lignine

Dilution a 6 M HCI de
I'échantillon, extraction a
reflux pdt 16 h

Liuet Fang Boues Evaluation de EDTA 2%, 3 h, 4°C Analyses sur fractions  Méthode la plus efficace:
(2002) activées et procédures d'extraction extraites des glucides Formaldéhyde/NaOH;
boues des EPS CER 1 h, 4°C (méthode d'Anthrone), 165 mgpsguy " (boues
anaérobies protéines (méthode de  activées), 103 mgsgwy
Formaldéhyde 1h, 4°C Lowry), acides humiques  (boues méthanogenes),
(méthode de Lowry 179 mgpsouy " (boues
. o modifiée), ADN (méthode acidogenes)
Formaldéhyde/NaOH 1N,3h,4°C par le diphénylamine) CER: 58 mgpsguy ™
i o ) Présence non négligeable de
Formaldéhyde/Sonication 60 W, 2,5 min substances humiques entre 8 ¢
31 %
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Auteurs  Substrat Objectif de Méthodes d'extraction ~ Conditions opératoires  Méthodes analytiques Résultats
I'étude
Esparza- Boues Etablir un traceur 1.Solution saline 0.01 M NaCl, 4 mM Distribution du poids  Caractérisation de 2 fractions d'EPS
Soto et  activees des EPS pour les (3 lavages) NaHCG;, agitation 15 min, moléculaire par filtration, soluble et facilement extractibles
Westerhoff procédés de centrifugation 15 min a  Spectrofluorimétrie 3 D,
(2001) traitement des 1 800 rpm DCO, carbone organique
eauxusees 2.NaOH 10 mM NaOH et NaCl, soluble, UV & 254 nm Présence de composeés d'origine
agitation 15 min, protéigue et humique dans les deux
centrifugation 15 min a fractions extraites
1 800 rpm
Jorandet Boues Examiner la Sonication 38 mm diametre, 37 W, Granulométrie At=240s, 100 mgugs® de
al.(1995) activées complexité de la 15-420 s Analyses sur fractions protéines, 30 mgugs ™ de glucides et

structure des
boues activées

extraites des glucides d'ADN
(méthode de Dubois),
protéines (méthode de

Lowry) et ADN (méthode

de Deriaz)

Modele de structure du floc bactérier

! HPLC-SEC: High Performance Liquid Chromatograpérist
Exclusion Chromatograph
2 SMP: Soluble Microbial Products

3 LB-EPS: Loosely Bound EPS
4 TB-EPS: Thinning Bound EPS

® FISH: Fluorescent In Situ Hybridization

® CLSM: Confocal laseiscanning microscopy

Tableau 1.5 :Méthodes de caractérisation de la matiere organiuédoues suivant I'objectif de I'étude et les moéids d’extraction

utilisées.
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Echantillon de boue o
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Fraction totale .:-. &
° o ... | ‘e ... - i

Méthodes
d’extraction

Méthodes
- d’extraction

Méthodes
analytiques Méthodes

analytiques Méthodes

analytiques

Figure 1.7: Schéma d’un protocole de fractionnement d’un étiliam de boue illustrant
I'utilisation des méthodes d’extraction et d’analys

Pour les protéines, la méthode de Lowry est régatient utilisée (Shergt al, 2008 ; Wilen

et al, 2008 ; McSwairet al, 2005 ; Liu et Fang, 2002). Une méthode modifiéecdlle de
Lowry est également utilisée pour estimer la cotra¢ion en substances humiques. En effet,
la structure macromoléculaire complexe des acidewidues les rend aptes a répondre
comme des protéines vis-a-vis du dosage de LownylyRd et al, 1996). Ras (2008a) a
réalisé une comparaison trés détaillée de la métidedLowry modifiée et de la méthode a
'acide bincinchonique (BCA) pour doser les pro&sirdans les agrégats microbiens. Elle a
montré que les deux méthodes ne peuvent pas sidfffirades interférents présents au sein
des boues d’épuration, notamment le glucose efulestances humiques. De plus, la présence
de particules et de colloides est une secondeealirterférence. Une étape de dilution peut
étre une solution pour contourner l'interférencpatée par ces composés. La méthode BCA
est moins sensible aux produits chimiques utilisésdes méthodes d’extraction par rapport a
la méthode de Lowry modifiée. Une troisieme méthpeeat étre utilisée pour doser les
protéines, elle se base sur la détermination detéaorganique par la méthode Kjeldahl et sur
'estimation que les protéines sont composées di Bazote (Mironet al, 2000 ; Huetest

al., 2006). La méthode Kjeldahl peut étre préféréer panalyse des protéines sur la fraction
totale car elle permet de s’affranchir des intenfiés et des particules présents et la méthode
colorimétrique est préférée pour I'analyse suréation soluble comme le propose Miren

al. (2000). Par contre, la méthode Kjeldahl peut sumes la concentration en protéines, car
d’autres composés peuvent contenir de l'azotedets les substances humiques, l'urée. Le
choix entre les deux méthodes colorimétriques aitffe suivant la présence de méthodes
d’extraction utilisant des produits chimiques.

Pour les glucides, les méthodes les plus utilisées la méthode de Dubois (Dubeisal,
1956) et la méthode a I'anthrone (Dreywood, 1946). méthode a I'anthrone quantifie
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correctement les hexoses (Koehler, 1952) qui smnslicres majoritaires dans les eaux usées
ce qui peut expliquer son utilisation préférenti€RRas, 2008a).

Les lipides sont généralement extraits par un sbleeganique a partir d’'un échantillon sec
par la méthode du Soxhlet, soit sur la fractioaleobu la fraction particulaire, (Conratal,
2003 ; Cirneet al, 2007). Ensuite, la teneur en lipides est détegmia partir du poids de
matiére extraite.

Cependant, toutes ces méthodes analytiques neasrdes méthodes spécifiques. En effet,
les méthodes colorimétriques sont calibrées lagotugu temps sur un seul composé et pour la
méthode d’extraction des lipides, un grand nomleeamposés peuvent étre solubles dans
les solvants organiques utilisés. Airiigst nécessaire de considérer les taux de comp®seé
mesurés comme des indicateurs et non comme des camications réelles(Buffiere et al,
2006).

1.5.2.3.2 Les méthodes analytiques spectroscopiques et autres

Il existe des méthodes analytiques plus spécifiquese basent sur les propriétés chimiques
de la matiére ou qui permettent la mesure ou I'nlagi®n de composés définis. Les travaux
suivants sont donc intéressants car ils préseliagnutication de techniques de mesures fines
pour caracteériser les boues d’épuration.

Zhouet al. (2001) présentent une caractérisation de la neatigganique dissoute et des EPS
par l'utilisation de méthodes spectroscopiques dénmieux comprendre ou de prédire la
capacité de liaisons de ces fractions avec lesuxédbairds et ainsi de prévoir la disponibilité
de ces métaux lors de I'épandage de boues. Lepigees employées sont la spectroscopie
infra rouge a transformée de Fourier (IRTF) etdsonance magnétique nucléaire (RMN) a
deux dimensions'd et *C). L'IRTF utilise les propriétés d’'absorption da hatiére
organique dans l'infrarouge et permet de renseigonetes groupements fonctionnels et donc
sur la structure moléculaire. Smidt et Parravi¢R009) ont également utilisé l'infrarouge
pour caractériser les modifications de la matieéganique de boues d’épuration au cours du
procédé de dégradation anaérobie. La RMN utilisepi®priétés de résonance des atomes
placés dans un champ magnétique et identifie le®ps et les carbones couplés. De plus, la
RMN se situe a I'échelle la plus basse des énergisss en jeu, ce qui permet un examen
extrémement détaillé de la structure moléculaire demposés constituants la matiere
organique.

Dignacet al. (2005) ont utilisé la pyrolyse pour étudier le gmstage de déchets organiques
tels que les boues d’épuration et ainsi tenteréleldpper des indicateurs de la stabilité du
déchet. Karayildiriumet al. (2006) ont étudié la pyrolyse de boues issues’iddubtrie

pétrochimique afin de proposer des voies de vatols des produits gazeux et liquides
obtenus aprés oxydation a hautes températuresyiayge est une technique dégradative
d’'oxydation qui permet soit de dégrader un composdplexe en composés gazeux et
liquides valorisables, soit une caractérisationsdaa globalité de la matiéere organique et
inorganique du compose initial. Ainsi, l'utilisatiod’un procédé pyrolytique couplé a une
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chromatographie gazeuse et un spectrométre de n{@s3eMS) permet de séparer et
d’identifier les composés libérés, ce qui appores ¢thformations riches sur la structure
initiale de la matiére organique.

La spectroscopie de fluorescence 3D est une teebrégalytique largement utilisée pour
caractériser la matiére organique dissoute damilesux aquatiques (Marhaba et Lippincott,
2000; Baker et Spencer, 2004; Bengraine et Marh2d@4, Mariotet al, 2007). Pour les
boues d'épuration, cette méthode est encore peelaiée. Pourtant, elle présente un
potentiel intéressant puisqu’elle permet I'obseoratde fluorophores spécifiques des
composeés protéiques, largement présents dans less secondaires, et des substances
humiques.

La microscopie confocal a balayage laser est unthadé intéressante pour observer la
structure physique des matrices présentes darmwiess d’épuration et notamment les boues
secondaires (Schmieét al, 2003). En associant cette technique a l'analyséissque
d'images, il est possible d’obtenir des informasiosur le volume et l'architecture des
matrices.

Cependant, ces techniques analytigues ont uneationt non négligeable. Bien qu’elles

présentent un aspect qualitatif performant, lepeesquantitatif lors de la caractérisation de
composés complexes est encore peu développé, @stgun verrou notamment lors de leur
utilisation dans un but de prédire les performamgedigestion anaérobie.

1.6 Conclusions

La digestion anaérobie de boues secondaires réainécondition thermophile présente
plusieurs avantages qui sont une réduction du telag®jour du procédé, une destruction des
microorganismes pathogenes, une augmentation d®lidilité et de l'accessibilité des
substrats. Cependant, les rendements de produddométhane et de dégradation de la
matiere restent limités. La composition et I'orgation de la matiére au sein des boues
secondaires sont présentées comme des facteursrtamigo sur les performances de
dégradation observées. Mais peu de travaux sadrds ont tenté de mettre en relation ces
parameétres avec la biodégradation anaérobie dansutirde développer des indicateurs
initiaux pertinents. Le Chapitre 3 est centré siraspect.

L’état initial de la boue a traiter affecte fortemhdées performances de dégradation anaérobie.
Le prétraitement thermique est utilisé pour solseil la matiere et ainsi la rendre plus
biodisponible aux microorganismes épurateurs. Lplage de ce procédeé thermique avec la
digestion anaérobie en condition thermophile a pga étudie. De plus, I'évaluation de
I'influence de I'état du substrat sur les performesde dégradation anaérobie thermophile a
travers un suivi détaillé des voies réactionnehésst généralement pas proposée. Ainsi,
I'ensemble de ces points est développé dans leittadp

L'utilisation d'un outil mathématique de simulatioest tres intéressante pour étudier
l'influence de la caractérisation du substrat esiabbtenir les performances de la dégradation
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anaérobie. L'ADM1 proposé par Batstoeeal. (2002) est un modéle de base trés complet.
Cependant, I'implémentation des variables initialasmodéle suivant le substrat étudié est
une problématique importante. De plus, la fonctigilisée pour décrire les étapes de

désintégration et d’hydrolyse du modéle est jugémplsste au vue des phénomenes

réactionnels qui se produisent lors de I'hydrolgsecomposés particulaires complexes. Les
Chapitres 5 et 6 sont dédiés a ces deux points.

1.7 Obijectifs

L’objectif principal de la thése a été d'étudierlien entre la caractérisation chimique et
biochimique de la matiere organique de boues sext@msdd épuration et les performances de
digestion anaérobie thermophile. Ainsi, plusieuithndes de caractérisation, basées sur des
mesures globales et spécifiques de la matiere mpgande boues secondaires, ont été
proposeées et reliées a leur potentiel méthanenganethode statistique. Les performances de
digestion ont été suivies dans des réacteurs batchggime thermophile. Les effets de la
solubilisation du substrat et de I'adaptation deoculum ont été évalués. Enfin, un modéle
mathématique a été proposé afin de mieux représemtenieux comprendre les voies
réactionnelles de la matiere organique des boussila digestion anaérobie.

Ainsi, la thése s’articule autour de différentssage recherches qui sont :

» Etudier la composition de la matiére organique deels secondaires d’épuration en
entrée et en sortie de procédeés industriels destitigeanaérobie et mettre en lien
grace a une méthode statistique la caractérisatidiale des boues avec leurs
performances de dégradation anaérobie obtenudarataire (Chapitre 3),

* Etudier limpact de la biodisponibilit¢é de la ma#é organique des boues et
'adaptation de linoculum sur les voies réactidie® de la digestion anaérobie
thermophile en réacteurs batchs (Chapitre 4),

* Proposer un modele mathématique pour la modélisat® la digestion anaérobie
thermophile de boues secondaires afin de mieuxésepter et d'approfondir les
connaissances sur les mécanismes de dégradatiapi(@tb et Chapitre 6).
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Chapitre 2. Matériels et méthodes

2.1 Echantillons de boues d’épuration

Les boues utilisées dans les travaux de la théséténssues de différentes STEP dont leurs
propres caractéristiques sont développées darmmtées méthodologies de chaque chapitre.
Selon les études réalisées, les échantillons desbd'épuration ont été prélevés en entrée et
en sortie des digesteurs au niveau de la ligne liares les stations d’épuration. Les
prélevements étaient de 20 L pour avoir une reptébdité suffisante vis-a-vis des analyses a
effectuer.

Pour récupérer la fraction soluble de la boue éwmidiles échantillons ont subi une
centrifugation grace a une centrifugeuse BeckmalNlQ2 Les conditions de centrifugation
étaient une accélération de 50 000 g, pendant h5ansi°C. Ensuite, le surnageant obtenu a
été filtré a l'aide d’'un filtre constitué d’'une mémne en acétate de cellulose a 0,45 pm,
montée sur une seringue. Le filtrat obtenu corsstitonc la fraction soluble. Quant a la phase
particulaire, elle est assimilée au culot de larifeigation. Le terme de fraction totale désigne
les échantillons de boues non centrifugés.

2.2 Protocole opératoire des prétraitements thermiques

Les prétraitements thermiques ont été réalisés diaméacteur de 10 L fonctionnant avec un
volume utile de 6 L. Cet appareil a été concu emfamité avec la Directive appareil a
pression 97/23/CE (Décret n°9961046 du 13 décerh®8® relatif aux équipements sous
pression). Il s’agit d’un réacteur de type Autoea660 1000, de catégorie IV. La gamme de
température admissible est de 15°C a +350°C etrdasppn maximale admissible est de
140 bars. La durée de traitement débute lorsqteamaérature désirée est atteinte a l'intérieur
de l'autoclave.

Le traitement thermique s’est effectué selon deoges de montée en température :

e par l'action de colliers chauffants entourant lagpade I'autoclave, soit le mode
électrique,

* par injection de vapeur sous pression (12 bar®ecpar un générateur de pression,
soit le mode vapeur. Ce mode est similaire auxgutés de traitements thermiques
industriels, fonctionnant par alimentation en vapgue.

Les températures et la durée de prétraitement titdéfinies a partir des données
bibliographiques, en fonction de leur impact ssrpgerformances de digestion des boues. Les
conditions opératoires sont de 110°C, 165°C et @2@Falisées en mode électrique et de
165°C réalisée en mode vapeur. La durée de traiteest de 30 min.
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2.3 Protocoles de mesure de la biodégradation anaérobie

2.3.1 Test de mesure du potentiel méthane en fioles

Les tests de mesure du potentiel méthane biochen{BWP) permettent de comparer les
productions de méthane de différents types de beuesin méme inoculum. Les tests de
mesure BMP réalisés en fioles consistent donc endégradation anaérobie en condition
batch, d’un échantillon a tester avec un excesutienments et d’inoculum, afin de limiter les
carences et d’avoir un rapport substrat sur bioendasorable pour ainsi optimiser la
dégradation.

Les tests BMP se basent sur un protocole INRA st s&alisés en condition thermophile
(55°C) sur table agitante (250 rpm). L'inoculumligé a été prélevé dans un digesteur
industriel traitant une boue secondaire forte ohag régime thermophile. Chaque test est
réalisé en triplicat dans des fioles plasma derBQ@ont le volume utile est de 400 mL. Une
charge de 0,5 3o de substrat paryg d’inoculum a été appliquée. Deux témoins sont
nécessaires aux tests BMP : un témoin froid qunpérde quantifier I'activité endogéne de
inoculum et un témoin chaud qui permet de vérifiactivité de dégradation de I'inoculum.
Le dispositif expérimental est présenté dans larei@.1. Au cours de ce test, les parametres
suivis sont le volume et la qualité du biogaz. feimalles de temps réguliers, le volume de
biogaz est mesuré a l'aide d’'une éprouvette redeerse volume de biogaz est déterminé a
partir d'un dispositif de mesure constitué d’'unguilie qui est introduite dans le septum de la
fiole a plasma, reliée par un tuyau a une éproavetiversée remplie d’eau. L'eau utilisée
dans ce dispositif est acidifiee (pH = 2) et saléE) % afin de minimiser la dissolution du
dioxyde de carbone dans 'eau. Par différence desjon, le biogaz du ciel gazeux de la fiole
est libéré dans le tuyau, ce qui déplace le niviBaau contenue dans I'éprouvette. Ainsi, le
volume de biogaz produit est relevé par différedceniveau d’eau de I'éprouvette. La
composition du biogaz est déterminée grace a ueyendent de 1 mL de ciel gazeux de la
fiole qui est ensuite injecté en chromatographigegae. Le test est poursuivi jusqu'a
I'obtention d’un plateau sur la courbe de productie méthane.
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Figure 2.1 : Dispositif expérimental pour la réalisation destdedle BMP.

2.3.2 Suivi des cinétiques de dégradation en réacteurs

7 a1z

Les cinétigues de dégradation des boues ont étiéétuen réacteurs sous condition batch
afin de suivre les concentrations des principaummusés intermédiaires de la digestion
anaeérobie. Le protocole utilisé a été développéBpdtiere et al. (2006) qui se base sur les

travaux de Owens et Chynoweth (1993) et Angelidaldanders (2004). Ainsi, ce protocole

permet le suivi de plusieurs sous-produits :

* le suivi du produit final : le méthane, qui pernust refléter la biodégradation du
substrat,

* le suivi de sous-produits : les AGV, protéinescales,
* le suivi de la DCO soluble.

Six réacteurs anaérobies ont fonctionné en comditteermophile a 55°C grace a une
circulation d’eau thermostatée dans une doubleleppe. Les réacteurs ont une capacité de
3,5 L et fonctionnent en parallele et en mode bdtthoculum utilisé a été prélevé dans un
digesteur industriel traitant une boue secondairgefcharge en régime thermophile. Un
réacteur a servi de témoin, pour quantifier I'atéivendogéne de I'inoculum. Les cing autres
réacteurs ont permis d’étudier les cinétiques dgattation anaérobie des différents substrats
étudiés. Une charge de 0,5cg de substrat pang d’inoculum a été appliquée afin d’assurer
une activité microbienne élevée, d'éviter une sargh et ainsi avoir un faible risque
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d’inhibition. Le mélange substrat/inoculum a ét§ai®e grace a un gaz composé de 75 % de
N, et de 25 % de CLafin d’assurer des conditions anaérobies. La pribolu de biogaz et le
pH ont été mesurés en continu dans chaque réacBms. compteurs volumétriques
électroniques ont permis de mesurer le volume dgaai produit au cours de I'expérience.
Enfin, au cours de chaque test, la DCO totale lebsn les AGV et la composition du biogaz
ont été mesurés régulierement, a raison de 2 & 3& semaine, afin de suivre la formation
des sous-produits. La Figure 2.2 présente le disip@spérimental utilisé.

1: Sonde pH-Température

2: Réacteurdouble enveloppe

3: Agitateur magnétique

4: Event

5: Septum de prélévementbiogaz

6: Compteur volumétrique électronique

7: Circuitdu fluide de chauffage

8: Canne de prélévement

Figure 2.2 : Dispositif expérimental pour le suivi des cinétggule dégradation anaérobie
en condition batch des boues étudiées.

2.4 Méthodes de calcul de parametres

2.4.1 Solubilisation

La solubilisation de la DCO et de la matiére védatint été choisies pour évaluer I'impact du
prétraitement thermique. Ce paramétre définitdagfert de matiére de la fraction particulaire
vers la fraction soluble. La solubilisation est gxyge en % et se calcule selon I'expression
suivante.

Sx(%):—SS SS"*100

xpo
Ou, S: est la concentration de la fraction soluble mesudéns I'échantillon prétraité
thermiquements;, est la concentration de la fraction soluble mesula@ns I'échantillon non

traité, X, est la concentration de la fraction particulairesorée dans I'échantillon non traité.

2.4.2 Le potentiel méthane

Le potentiel méthane biochimique correspond a talgpetion spécifique finale de méthane,
issue de la digestion anaérobie d’'un déchet organige paramétre BMP est exprimé en
MLcheOocointo - Le volume est exprimé dans les CNTP, c’est-a-stes 1 atm et 0°C.
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volume,,

maSSgCOintroduite

BI\/HD(mLCH4 'gI;%:Ointro) =

2.4.3 Biodégradabilité
La biodégradabilité est exprimée par rapport aitaldgradabilité maximale théorique en

méthane, qui est de 350 @&-gocosimine -

Biodégradailité (%) = %*mo

2.5 Les méthodes analytiques

2.5.1 Matieres seches et volatiles

La détermination des différentes fractions de l@iéna est réalisée par pesées et séchages des
boues secondaires, selon la méthode normaliség2GIPHA, 1999).

Les matieres seches (MS) correspondent a la magsréuelle obtenue aprés une étape de
séchage a 105°C. Apres homogéneéisation, 30 mL desbsont introduits dans un creuset
préalablement séché et taré. Ensuite, 'ensemblenissau four a 105°C pendant 24 h, puis
refroidi dans un dessiccateur et pesé pour obienivS.

Apres avoir pesé et mesuré les MS, le creuset ssamnfour a 550°C pendant deux heures.
Puis, il est refroidi et pesé pour obtenir les aras minérales ou inertes (Ml). Ainsi, la
différence entre les MS et les MI correspond autieres volatiles (MV). Les MV sont
assimilées a la matiére organique.

Cependant, une large fraction des AGV se volatitisers de la premiere étape de séchage.
Ainsi, les matieres séches et les matieres vatasitmt corrigées en ajoutant la concentration
en AGYV totale pour ainsi prendre en compte les At&wtlus par volatilisation lors de I'étape
d’évaporation de I'eau.

L’erreur de mesure est de I'ordre de 1 a 5 %.

mMassg;
massﬁ)uefraﬁche

MS (g.L) = *1000

MV (g.L) = MaSBse “MASSEoc 4159
massﬁ)uefraiche

2.5.2 Matieres en suspension et matieres volatiles en passion

Les matieres en suspension (MES) et les matieréstiles en suspension (MVS) sont
déterminées de la méme facon que les MS et MV, maartir du culot de centrifugation et
du retentat de filtration.
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Les MES correspondent aux composés non solublessigluels obtenus aprés une étape de
séchage a 105°C. Apres homogénéisation, 50 mL de Bont centrifugés a 25 000 g,
pendant 15 min a 5°C. Le surnageant obtenu est Blbus vide sur un filtre constitué de
microfibres de verres a 1,2 um. La fraction patéite est obtenue en récupérant le filtre,
préalablement pesé avec le creuset sec, et le daloéntrifugation que I'on dépose dans le
creuset. Ensuite, I'ensemble est mis dans un fal®5RC pendant 24 h, puis est refroidi et
pesé.

Massfsc
VO|U m%oueint roduit

*1000

MES (g.L?) =

MVS (g.L) = Tomme T80 1000
VOIumgoueint roduit

2.5.3 La demande chimique en oxygéne (DCO)

La mesure de la DCO, exprimée en.lg* est effectuée selon une micro-méthode, & l'aide de
kits commercialisés, qui correspond a une mesurdetsité optique selon la loi de Beer-
Lambert. La mesure de la DCO permet de détermimesémble des matieres oxydables d’un
échantillon. Cette mesure donne une évaluatioradmdtiére organigue qui réagit avec un
oxydant, le dichromate de potassium {2KrO-%), orange initialement, et en milieu acide
(H,SQy). L'oxydation de la matiére produit des ions*Cidonnant une coloration verte. La
gamme de mesure du kit est de 0 & ,3.¢. L’erreur est de I'ordre de 5 & 15 %.

2.5.4 L'analyse du carbone

Avant de doser le carbone total (CT) et le carboneganique (CI) sur la fraction totale des
boues, les échantillons subissent une préparailsnsont broyés a moins de 2 mm par un
Ultrathurax a 12 000 rpm pendant 8 min. Le dosageC@T et du CI est effectué par un
analyseur Shimadzu doté d’un module Carbone TOC-V.

Pour le dosage du CT, 100 pL d’échantillon dilubissent une oxydation catalytique a
720°C, le débit d’air comprimé étant de 130-140 mib*. Le carbone total est alors sous
forme de CQet est dosé par infrarouge.

Pour le CI, une acidification de 100 puL d’échantillest effectuée par I'acide chlorhydrique
(HCl a 2 N). Ceci permet de libérer le carbone gamique sous forme de GQui sera dosé
par infrarouge.

Le carbone organique (CO) est déterminé en effattizadifférence entre le CT et le CI.
L’erreur est de 'ordre de 5 a 10 %.

2.5.5 L'analyse de l'azote

Les formes azotées majoritaires dans les bouesiditpn sont : I'azote organique et I'azote
ammoniacal sous d’ammonium Het d’ammoniac Nk
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La méthode de Kjeldhal est applicable pour le desdg I'azote de différents composés
azotés, mais ne permet pas le dosage direct di#enét des nitrates.

Pour doser l'azote total de I'échantillon, la métbode Kjeldhal a été utilisée. Elle se
décompose en trois étapes : une minéralisatiomadctie I'échantillon, une distillation et une
titration.

La phase de minéralisation est réalisée par le BU@gestion unit K 424, grace a un
catalyseur (sélénite de cuivre) en milieu acidéusiglue concentré (30, a 96 %), et a haute
température pendant 3 h. Pendant cette phase, lacuf® organique est détruite par
oxydation a ébullition : le carbone s’élimine sdasme de CQ, I'hydrogéne sous forme de
H,O et I'azote reste en solution sous forme deNH

Aprés refroidissement et alcalinisation par ajoaitsdude a 32 % gréace a I'analyseur BUCHI
370-K, 'ammonium passe sous d’ammoniac et estignsatrainé par la vapeur d’eau sous
forme gazeuse NH Les vapeurs d’'ammoniac condensées au contacttdhe réfrigérant,
sont recueillies dans une quantité connue et easedt@acide borique afin de piéger le gaz
ammoniac.

Ensuite, la quantité totale de Blldyant ou n’ayant pas réagi avec 'acide boriquedesée.

Ce dosage est effectué par I'acide chlorhydriq0eda mol.LX. L’azote total est mesuré dans
les fractions totales et solubles des boues. Lierde mesure est de 10 %. Le dosage de
'azote ammoniacal est effectué de la méme facoa bLarote total, sans I'étape de
minéralisation. L’azote ammoniacal est mesuré auraction soluble. L’erreur de mesure est
de 5 %.

L’azote organique se calcule par difféerence erdmote total et 'azote ammoniacal.

2.5.6 Le dosage des protéines

Le dosage des protéines est effectué par la méttmdameétrique de Lowry (Lowrgt al,
1951). Cette méthode permet de quantifier lesdrageptidiques. Cette méthode utilise une
gamme d'étalonnage entre 20 et 100 rifg.iéalisée avec des solutions de sérum albumine
bovine (SAB). Les étalons ainsi préparées et lasridlons subiront la méme procédure de
dosage.

Un volume de 1 mL d’échantillon ou d’étalon, 3 mlurtk solution mélange (composée de
50 mL de bicarbonate de sodium :;N®; a 2 % préparée dans la soude NaOH a 0,1 N + 1
mL de solution de sulfate de cuivre CuS® 1 % et de tartrate double de sodium et de
potassium ¢H;KNaGg) et 0,3 mL de réactif de Folin (solution commeleidiluée au demi)
sont ensuite ajouteés.

En milieu alcalin, les protéines réagissent avecdes Cd": une complexation de ces ions
avec les atomes d’'azote contenus dans les liapeptdiques se forme, soit une réduction
des ions Cti en CU et une oxydation des acides aminés. Les ions foméduisent ensuite

les ions phosphotungstique/acide phosphomolybdaqueenus dans le réactif de Folin. Le
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réactif de Folin ainsi réduit, donne une coloratdeue, dont l'intensité est proportionnelle a
la concentration en protéines.

La réaction dure 2 h a l'obscurité. L'absorbance éehantillons est ensuite mesurée a
750 nm avec le spectrophotométre mono-faisceau &/(Beckman). Ce spectrophotometre
contient deux lampes : une lampe a deutérium qun@ede balayer les longueurs d’ondes
inférieures de 190 a 350 nm et une lampe a filareartungsténe qui permet de balayer les
longueurs d’'ondes comprises entre 350 et 1100 nm. sisteme dispersif est un
monochromateur et le systeme de détection est ameette de photodiodes. Ainsi, la
concentration en protéines des échantillons esulés apres lecture de I'absorbance de la
gamme étalon SAB de 20 & 100 md.lLes résultats seront donc exprimés en grammes
équivalents de SAB par litredgs.L™). L’erreur de mesure est de 5 % pour la fractionise

et de 15 % pour la fraction totale.

La concentration en protéines peut également d&tenae selon la méthode de Kjeldhal a
partir de la concentration en azote organiquestllestimé que les protéines sont constituées a
partir de 16 % d’azote. Ce coefficient est adaptésd’agroalimentaire mais certains auteurs
I'appliquent aux domaines de I'épuration.

2.5.7 Le dosage des polysaccharides

Le dosage des sucres est effectué par la méthdolenoétrique avec I'anthrone (Dreywood,

1946). Ce dosage permet de mesurer les sucres t@ducteurs. Le dosage a I'anthrone (ou
0x0-9-dihydro-10-anthracéne) mesure les fonctioadbanyles (C=0). Il est basé sur la
déshydratation intramoléculaire des oses en md@de, a chaud. Les dérivés furfuraliques
obtenus (5-hydroxyméthyl-furfural pour les hexosese) condensent avec I'anthrone pour
donner des produits colorés (verts pour les heyaka# l'intensité est proportionnelle a la
concentration glucidique.

Cette méthode, une gamme d’étalonnage entre 2@tig.L*, a été réalisée avec des
solutions de glucose.

Un volume de 2 mL de réactif a I'anthrone (2% dreiabe dans du ¥$O;) est ajouté a 1 mL
d’échantillon ou d’étalon. Le mélange est réalisdsddes tubes en verre, qui sont ensuite
plongés dans de la glace afin d’arréter la réacties échantillons et les étalons sont ensuite
plongés dans un bain marie d’eau bouillante pend@nmin. La réaction est arrétée en
plongeant les tubes a nouveau dans de la glacesdrbance des échantillons est ensuite
mesurée a 625 nm avec le méme spectrophotometre-fasceau DV-640 (Beckman) que
pour le dosage des protéines.

Ainsi, la concentration en glucides des échantillest calculée apres lecture de I'absorbance
de la gamme étalon de glucose de 20 & 100 Tnd.es résultats seront donc exprimés en
gramme équivalent de glucose par litre (¢ ™%). L'erreur de mesure est de 10 % pour la
fraction totale et de 5 % pour la fraction soluble.
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2.5.8 Le dosage des graisses

Le dosage des graisses est effectué par une étrgmr solvant (I'éther de pétrole) au
Soxhlet. Trois grammes d’échantillon lyophilisébebyé sont introduits dans une cartouche
d’extraction en cellulose, ainsi que la méme malkessulfate de sodium anhydre ¢S@).

Du coton dégraissé est placé au-dessus de I'éibargour éviter les pertes. La cartouche est
ensuite placée dans le tube extracteur de I'adpetrein ballon monocol, rempli de 200 mL
d’éther de pétrole, est assemblé au tube extracteur

L’éther de pétrole est chauffé a sa températurbudligon (40-60°C) ou il se vaporise et
s’éleve jusqu'a la colonne de refroidissement emss@at par le tube extracteur ou il se
condense et tombe dans le tube extracteur contémaattouche. A ce stade, le solvant entre
en contact avec les particules de I'échantillon. davant solubilise les graisses de
I'échantillon, puis est reflué dans le ballon. Bresule solvant est évaporé sous pression
réduite. L'évaporation est réalisée par I'évaparatetatif Rotavapor de BUCHI et les
conditions de fonctionnement sont : une températaré0°C et une pression a vide. Le ballon
est mis au four a 105°C pendant 16 h. La quanétgreisses est calculée par différence entre
la masse du ballon vide et la masse du ballon idifraprés évaporation du solvant. Elle
s’exprime en fonction de la matiére introduite.reéair de mesure est de I'ordre de 15 %

m assﬁatiéresextraitesaprésévaporatim *100
massﬁatiéreint roduite

Teneurenlipides (%) =

2.5.9 Le dosage des acides gras volatils

Le dosage des AGV se fait par chromatographie gazdie chromatographe utilisé est le
GC800 (Fisons Instruments) équipé d’'un détecteiomésation de flamme et d’'un passeur
automatique d’échantillons AS800 (Fisons Instrursent

La colonne utilisée est une colonne semi-capillgitenocap FFAP (Althech) d’une longueur

de 15 m et d’'un diametre de 0,53 cm, avec une spaigle film de 1,2 um. La température

de l'injecteur (injection totale sans division, tigss) est de 250°C, celle du détecteur de
275°C. La montée en température du four est progisende 80°C a 120°C en 3 min. Le gaz
vecteur utilisé est un mélange d’azote (25 kPd)yafogéne (50 kPa) et d’air (100 kPa). Le

volume d’échantillon injecté est de 1 puL. L’analyst effectuée sur la phase soluble.

La méthode employée est celle de I'étalon intedng @’acide éthyl-2-butyrique dans 1 L
d’eau acidifiee a 5 % avec duPy). La gamme d’étalonnage est préparée a partiixde s
acides : acétique @ propionique (@), butyrique (G), iso-butyrique (iG), valérique (G) et
iso-valérique (i), & 1 g.L* chacun. Les échantillons sont préparés en mélan@es mL
d’échantillon et 0,5 mL d’étalon interne dans ualvie 2 mL. Le standard est réalisé en
mettant 1 mL d’étalon interne dans un vial de 2 bhd.gamme d’étalonnage est comprise
entre 0,25 et 1 g:t et le seuil de quantification est situé & 0,I'gl’erreur de mesure est de
'ordre de 2 a 5 %.
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2.5.1Qe fractionnement de Van Soest

Le fractionnement de Van Soest est une méthodepgunet I'extraction successive de
4 fractions de matiére grace a I'action d'un déatgeutre suivi d'un détergent acide et d’'un
acide fort. Cette méthode a été développée pooaractérisation de la matiére végétale en
4 fractions qui sont les composés solubles, I'héthitose, la cellulose et la lignine (Van
Soest, 1963). Dans le cas d’'une application awedalEpuration, ces fractions devront étre
considérées comme assimilables ou « like » cardtiene présente n’est pas de la méme
origine que la matiére végétale.

Cette méthode étant sensible a la présence desggaldn prétraitement a I'éther de pétrole
(40-60°C) est réalisé en immergeant les sacs caama2,5 g d’échantillon dans 40 mL de
solvant, successivement dans trois bains différafitisd’extraire les lipides de I'échantillon.
Les sacs utilisés sont des sacs Fiber Bag (Gejh@el sacs sont ensuite nettoyés a I'acétone
et a I'eau distillée, avant d’étre séchés pendat nuit a 105°C. Ensuite des extractions
successives de composés de plus en plus diffiéilesolubiliser sont réalisées sur 1 g
d’échantillon initial.

Les étapes d’extraction au détergent neutre (NDBy elétergent acide (ADF) s’effectuent de
la méme maniére. Les sacs munis des porte-sacerem sont plongés dans 360 mL de
solution NDF ou ADF selon I'étape (NDF est congtitle 30 g de dodécylhydrogénosulfate
de sodium, 6,81 g de tétraborate de sodium, dell§,6dEDTA et de 4,56 g de
NaoHPO,,12H,0, dans 1L d'eau distillée ; ADF est constitué de @ de bromure
d’hexadécyltriméthylammonium et de 29,8 mL ¢30, a 96 %, dans 1 L d’eau distillée
QSP). Puis, la solution est portée a ébullitiondaern 1 h et ensuite les sacs sont rincés a I'eau
distillée. L’extraction a I'acide fort (ADL) congis & immerger les sacs dans 40 mL d’acide
sulfurique a 72 % pendant 3 h, puis ils sont rircésau distillée. Aprés chaque extraction, le
résidu est séché a 105°C et pesé. Aprés I'extraddDL, une calcination a 550°C est
effectuée afin d’obtenir la matiere minérale retsgnésidus).

Les résidus (NDF, ADF, ADL) s’expriment en fractida la matiére seche. Chaque résidu est
calculé comme le reste apres séchage moins le apsés calcination. Une correction par
rapport a la masse du sac est effectuée (99,2 I#rdasse du sac est calcinée lors du passage
a 550°C).
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NDF = (M;-M, - (0,992* (TS-T))) 100 T : tare du creuset ou bécher

(M, -T9 * 15 TS: masse du bécher + sac

(M, =M, - (0.992* (TS=T))) Mo : masse du bécher + sac + échantillon
ADF == ('f/l _-’rS - ¥100 M;: pesée apres extraction NDF et séchage
0 MS

(M; =M, -(0992* (TS-T))) 100
(Mo =TS * 75 M. : pesée aprés calcination

M, : pesée aprés extraction ADF et séchage
M3 : pesée apres extraction ADL et séchage

ADL =

A partir des résidus, les quantités représentéeshmmue fraction sont calculées selon les
expressions suivantes (les résultats sont expemésmction de la matiere séche).

SOLU (fraction soluble) =1- NDF
HEMI (hémicellubse = NDF — ADF
CELL (cellulosg = ADF - ADL

LIGN (lignine) = ADL

2.5.11 a composition du biogaz

La composition du biogaz est déterminée par chrognaphie en phase gazeuse avec une
GC-8A (Shimadzu) relié a un intégrateur du type 8RShimadzu). Ce chromatographe
permet de doser cing gaz : le £8,, O,, N, et le CH.

La colonne Alltech CTR 1 est constituée de dewomoes concentriques. La colonne
intérieure, garnie de Sillicagel et de diametreZB,inm, permet de séparer le £d&s autres
gaz. La colonne externe, de diametre 6,350 mnygasie d’'un tamis moléculaire et permet
de séparer '@ le N,, le H; et le CH.

Le gaz vecteur utilisé est de I'argon (2,8 bar).témpérature du four est de 30°C, celle de
I'injecteur et du détecteur de 100°C. Le volume@ction est de 1 mL et se fait au niveau de
linjecteur a froid. La détection est réalisée aide d'un catharometre (basé sur la
conductibilité thermique des composés) dont l'istEndu courant est fixée a 80 mA. La
concentration des échantillons est déterminée tpdordage externe. Le gaz étalon utilisé est
composé de 25 % (v/v) de GQle 5 % d'H, de 2 % d'Q, de 10 % de bet de 57,8 % de
CHa. L’erreur sur la mesure est de I'ordre de 5 %.

2.6 Expériences effectuées
Le Tableau 2.1 synthétise les analyses réaliséesias des travaux de la these.
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\1-4

Echantillon Caractérisation Analyses effectuées Test de dégradation | Analyses effectuées Travaux
Matiére
DCO
L . Carl?pne Total/soluble BMP en condition Chapitre 3 : relation entre
Entrée et sortie de| Protéines . R . T
Boues de 6 STEH . ; S - thermophile (55°C) sul Biogaz la caractérisation initiale
digesteurs industriels Glucides , . o o
AGY Soluble boues d’entrée et la biodéegradabilité
Lipides
Van Soest Total
Matiére
DCO
Boue forte chargeg Carbone | Total/soluble] Suivi des cinétiques de : .
o " = . : . . Chapitre 3 : validation dyi
Boue digérée Initiale Protéines dégradation en réacteur Biogaz modale statistique
Cellulosé Glucides batch (55°) 9
AGV Soluble
Lipides Total
Boue non tr{:u'tee \ Matiere Suivi des cinétiques de Chapitre 4.:_ Inflluence d
Boues prétraitées p DCO . : . : la solubilisation du
- " . dégradation en réacteur Biogaz
110°C Initiale et apres » o substrat
o 2 . : ; Protéines | Total/soluble] batch (55°) sur quatre DCO soluble . .
165°C électrique | traitement thermique _ alimentations AGY Chapitre 5 et 6 :
165°C vapeur Glucides SUCCESSIVES élaboration d’'un modélg
220°C AGV mathématique
Matiere Biogaz Chapitre 4 (discussion)
Boue non traitée - X DCO Suivi des cinétiques d¢ ~ DCO soluble suivi des composes
s A Initiale et apres . . : . . solubles
Boue prétraitée & . _. ; Protéines | Total/soluble] dégradation en réacteur Protéines solubles . . .
o ) traitement thermique g o . Chapitre 5 (discussion)
165°C électrique Glucides batch (55°) Glucides solubles L ,
AGY suivi des concentration
AGV en azote inorganique

1. seulement la matiére totale a été mesurée s@illdose

Tableau 2.1 :Expériences réalisées au cours des travaux deda.th
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Chapitre 3: Relation entre la caractérisation
initiale de boues secondaires et leur
biodégradabilité anaérobie thermophile
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Chapitre 3. Relation entre la caractérisation initale de
boues secondaires et leur biodégradabilité anaérabi
thermophile

Résumé

Le chapitre suivant est présenté sous forme d'ticl@ascientifique.

L’organisation et la composition de la matiere migae constituant les boues secondaires ont
un impact important sur les performances de dégmdanaérobie. Cependant, peu de
travaux s’intéressent a étudier le lien direct @@ composition initiale de la boue et leur
potentiel méthane afin de développer des indicatderdégradation.

Deux méthodes de caractérisation ont été propostesd’identifier de facon globale la
matiere constituant les boues d’entrée et de soetidigesteurs industriels. La caractérisation
biochimique a permis d’identifier environ 80 % denhatiére organique des boues d’entrée et
de sortie. La matiere organique a été divisée atrgufamilles de composés qui sont les
protéines, les glucides (exprimés respectivemerdgerivalent sérum albumine bovine et en
équivalent glucose), les lipides et les AGV. Laacagrisation par la méthode de Van Soest
effectue un fractionnement de la matiere en quainepartiments plus ou moins extractibles.
Elle a été développée pour caractériser des déchggétaux en une fraction soluble,
hémicellulose, cellulose et lignine. Cette méthadégalement été appliguée aux déchets
solides (Buffiereet al, 2006) et au compost (Parnaudesual, 2004) pour identifier des
indicateurs de deégradation anaérobie ou de mataratDans le domaine des boues
d’épuration, elle pourrait nous fournir des infotimoas sur la complexité et I'accessibilité de
la matiére. Cependant, la matiere étudiée estrdiffé de celle présente dans un déchet
végétal ainsi les fractions identifiées doiventeéttonsidérées comme des fractions
assimilables a de I'hémicellulose, de la cellulesde la lignine.

La premiére approche consiste a identifier les azsép majoritaires et minoritaires présents
dans les boues d’épuration municipales d’entrédeetortie de digesteurs industriels. Ainsi,
un bilan sur les performances en termes de rendsrd&battement des composés mesurés a
ete effectué. Nous avons également mis en évidelese limites de dégradation avec
l'identification de composés réfractaires ou lertamdégradables. Cette approche a donc
lavantage d’apporter des informations sur le famtement de digesteurs a I'échelle
industrielle. Cependant, en France, a I'heure #etupeu de STEP sont équipées de
digesteurs anaérobies thermophiles. Ainsi, cetciape nous a pas permis de réaliser une
comparaison des performances entre différents taiges industriels thermophiles. Notre
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étude a été conduite sur six STEP gérées par VEaliaet intégrant un digesteur anaérobie.
Les régimes de température des digesteurs étunliésies conditions mésophiles (réacteurs
A et B), thermophiles (réacteurs C et D), en delapés thermo/mésophile (réacteur E) et un
réacteur en condition mésophile équipé d’'une étperétraitement thermique a 165°C
(réacteur F). Les boues secondaires a traiter d@rdifférents types : boues fortes charges
(réacteurs A et B); boues tres fortes chargesctgées C et D) et boues faibles charges
(réacteurs E et F). De plus, les conditions opé&escentre des digesteurs fonctionnant au
méme régime de température peuvent étre différegttdsen souvent, les productions de
biogaz et de méthane ne sont pas accessibles.

La seconde approche a consisté a déterminer laedpiadabilité anaérobie en condition
thermophile de chaque boue étudiée et de la metttieen avec leur caractérisation initiale.
Ainsi, des tests de dégradation au laboratoireétineffectués dans les mémes conditions. lls
permettent de déterminer le potentiel méthane dguahboue et de les comparer. Ensuite une
approche statistique a été utilisée pour élaborermodéle permettant de prédire la
biodégradabilité des boues a partir des caradtgrest de la matiére initiale des boues
étudiées. Plusieurs modéles ont été testés afimaldér la pertinence des méthodes de
caractérisation utilisées. Enfin, le modele basélawcaractérisation biochimique et sur les
mesures du carbone soluble et du degré d’oxydatonble le plus performant pour d’'une
part apporter des informations pertinentes surui@ig de la matiére organiques des boues
d’épuration et d’autre part prédire la biodégralifiabi

Basé sur:

Mottet A., Francois E., Latrille E., Steyer J.P., [Zléris S., Vedrenne F., Carrére H.
Estimation of anaerobic biodegradability indicatofsr waste activated sludge (En
préparation).
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3.1 Introduction and objectives

3.1.1 Introduction

3.1.1.1Anaerobic digestion of sewage sludge : a renewaldaergy resource

The European Union has the aim of increasing thie gdarenewable energy sources in the
final overall energy consumption of the Union fr@rb% in 2005 to 20% in 2020. This
ambitious objective will contribute to the globaglit against climate change and towards
better control over European energy dependence.

The anaerobic digestion of sewage sludge can beajar ncontribution to achieve this

European directive. Indeed the amount of sewag#gslis growing with the increase of the
treated wastewater volumes and thus sewage sludgeagement is becoming an
environmental and economic issue. Thanks to anaerigestion, sewage sludge can be
considered as a renewable energy resource becheserdanic matter is converted into
biogas, composed of 60-70 % of methane {Ckhich can be transformed into heat and/or
electricity or biofuel. The annual potential of gas production from sludge in Europe is
estimated to more than 200 billior? Appelset al, 2008). Thus, the anaerobic conversion of
sewage sludge must become an essential procdss imadern waste water treatment plant.

3.1.1.20ptimisation parameters of anaerobic digestion

Studies on the optimisation of anaerobic digestiperating conditions showed that several
parameters clearly impact the biological converstap rates. The anaerobic biomass is very
sensitive to pH and each population has differgtintal range of pH (Cheet al, 2007). The
temperature induces an important effect on the gr@wates (Kosobucket al, 2008) and on
the microbial diversity (Leeet al, 2008b). The mixing strategy and intensity affect
significantly the performances and the productiormethane (Kaparajet al, 2008). The
retention time also impacts the process performrmace the biomass growing (Demiel

al., 2006). Therefore several strategies can be appliemprove the anaerobic conversion:
the thermophilic digestion (55°C) to increase thegrddation rates and the methane
production (Benabdallah El-Hadj al, 2007); the increase of sludge retention time @gp
et al, 2008); the pretreatment step to make the orgaaiter more available by the anaerobic
biomass as thermal pretreatment (Bouggeml, 2007), sonication (Kim and Lee, 2005),
enzymatic hydrolysis (Davidssaet al, 2007) and chemical pretreatment (Ardic and Taner,
2005).

3.1.1.3The effect of the sludge composition

However the anaerobic digestion mechanisms arengeperfectly known. In the case of
sewage sludge, the process performances are limitecan organic matter mean conversion
from 30 to 50 % (Carreret al, 2008). Moreover, the methane production depemdthe
sludge type. Indeed, the waste active sludge (W#&Jegradability is lower than primary
sludge (Eskiciogluet al, 2008). The WAS matrix is more complex becausdiofogical
origin and so less available to the anaerobic bssm@arbusinki and Koscielniak, 1997;
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Nielsenet al, 2004; Wilenet al, 2008). Among WAS, biodegradability may be affelcbath
operating conditions of aerated tank in wastewgatment line. Sludge samples originating
from extended aeration process are less biodedgeadadn sludge from high load process
(Carrereet al, 2008).

However, few studies focus on the accurate chaisat®n of input sludge organic matter
and on the relation between this organic matterthagerformances of anaerobic conversion.
Recently, some works concluded that the organicenabmposition of substrate has a strong
impact on the anaerobic digestion performancetarsame way as the operating conditions
(Montusiewicz, 2008). Indeed, the co-digestion afnmipal sludge with fresh and readily
available organic matter such as organic wasteoofastic refuse can improve by 80 % the
biogas production against a digester fed with atuméof municipal sludge (Zupanost al,
2008). Neveset al. (2008) studied the anaerobic digestion of restauveastes and they
showed that the highest methane production ratetla@dowest VFA accumulation were
obtained in the case of a waste with a high corgéoarbohydrates. In the same way, the C/N
ratio can influence the VFA production and theribsttion patterns of individual VFAs. The
increase of C/N ratio from 10 to 30 can be benaffiicr the acidogens biomass activities and
can improve the conversion of organic matter inteA¥ (Liu et al, 2008). Bengtssoat al.
(2008) concluded that the observed differences gnfiour wastewaters regarding degrees of
acidification, composition of produced VFAs are mbkely due to differences in organic
matter composition of the wastewaters. Demgelal. (2006) showed that the substrate
composition impacts the microbial diversity and tdo@version pathways in the digester. The
composition and the availability of organic fracisopresent in a substrate are the key factors
to determine the methane production.

In a recent work, Schievarat al. (2008) realised linear regression models betweegals
potential and some chemical and biological parareaieboth feed and digested mixtures of
energetic crops, pig manure and organic fractiomahicipal solid waste. They found a
linear regression between four most significantaldes, in particular volatile solids content
(VS), oxygen demand during 20 hours of respiromasgay (OD20), total organic carbon
(TOC) and soluble fraction (CS according to Van sSdeactionation). These parameters
represented well both organic matter content agdroc matter quality of the matrices and
allowed to predict biogas potential with a meameof 16 %.

In the field of the sewage sludge mineralizationsoil, several studies tried to establish
relationships between the sludge organic matteritguaby considering chemical and
biochemical composition, and their decompositiod @wand N mineralization on the soil. By
statistical analysis, Hattori and Mukai (1986),r@olur and Skinner (1999), Parnaudeaal.
(2004) found that the N mineralization is generayated to the C to N ratio and the N
concentration of organic residues. Moreover, theodgosition rates of sludge in soil are
negatively linked to lignin “like” fraction from MfaSoest characterization.

However, the relationships between the initial argacomposition and the anaerobic
digestion performances have not been studied foshidge. Thus, it is interesting to define
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appropriated initial indicators to predict the amdéc performances. It is therefore necessary
to study accurately the substrate composition g a characterisation methodology. It
will allow to have a topology of the sewage slu@gel thus a better knowledge of the input
sludge quality.

3.1.2 Objectives

The aim of the study is to propose different methimdorder to characterise the WAS solid
matter, before and after full scale anaerobic digesThe objective is to determine the major
components of organic matter contained in the WAS8 their removal during full scale
anaerobic digestion. In a second stage, the irstiadlge characterization has been linked to
sludge thermophilic anaerobic biodegradability,ed@ined by BMP tests, in order to find
suitable indicators.

3.2 Methodology

3.2.1 Waste activated sludge samples

Waste activated sludge samples were taken fronerdift full scale sludge anaerobic
digesters. They were selected in function of thealltype of wastewater treatment plant and
the temperature range of anaerobic digester. Oseewater treatment plant (F) was equipped
with Biothelys® process. It consists in a thermal hydrolysis (T§5ipplied as a pretreatment
of anaerobic digestion. Table 3.1 presents theemager treatment plant main characteristics.
Three samples were collected in wastewater tredtfelpefore and after thermal hydrolysis
(F input pretreatment and F output pretreatment) ainthe output of anaerobic digestion
(F output). It has to be noted that F output pegtrent corresponds to F input of the digester.

3.2.2 Methodology for the characterization of sludge samlps

The chemical characterization was performed oménift (input) and effluent (output) sludge
samples. The methane potential was evaluated omfthent sludge samples in order to link
sludge initial composition and anaerobic biodegpdig.

All the analyses were performed in triplicate. Tparticulate fraction was separated by
centrifugation at 50 000 g, 15 min and 5°C. Supamtavas then filtered through a cellulose
acetate membrane with a pore size of 0.45 um tairolthe soluble fraction. For the Van

Soest fractionation and lipids determination, sa&splvere freeze-dried and sieved with a
1 mm grid. Analyses were performed according thypes of characterisation: macroscopic
characterisation which gathers methods generalgd us sludge or waste management,
biochemical characterisation and Van Soest fraation.

Analytical methods are detailed in Chapter 2 ($@c8.5).
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WWTP A B C D E =

Size of the plant (PE) 5 500 000 260 000 250 000 470 000 160 000 62 000
Wastewater Urban Urban and Urban Urban Urban Urban
industrial
(70/30)
Aerobic process High load Highload  Very high load Very high load Extended aeratior Extended aeration
Sludge age (d) 2 15 0.36 0.6 11 21

Anaerobic process Mesophilic Mesophilic ~ Thermophilic  Thermophilic Thermo/Mesophilic Mesophilic

Sludge Retention Time (¢ 21 27 14 16 2/13 15

! Wastewater treatment plant F: Bioth&lysocess as pretreatment of anaerobic digestienngidd hydrolysis at 165°C)

Table 3.1:Wastewater treatment plant characteristics.
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3.2.2.1Macroscopic characterisation

Organic solids were assimilated to volatile solifistal solids (TS), volatile solids (VS), total
suspended solids (TSS) and volatile suspendedssM&S) were measured on total and
particulate fractions.

Chemical oxygen demand (COD) was measured onanthkoluble fractions. The particulate
fraction COD was determined by the difference betwéotal and soluble fraction COD
values.

Organic carbon (OC) were analysed in the totalsoidble fractions.

3.2.2.2Biochemical characterisation

The biochemical analysis was realised to identifig tvolatile solid composition. The
biochemical compounds (i.e. proteins, carbohydraipgls and volatile fatty acids) were
analysed.

3.2.2.3Van Soest fractionation

Van Soest method (Van Soest, 1963) was used ttidinate the organic matter of sludge
samples with sequential extractions by neutral atid detergents, followed by strong acid
extraction. This method is usually used for vegetalterials and fractionates the organic
matter into soluble components, hemicellulose,utedle and lignin. In the case of WAS,
these fractions will be called fractions “like”.

3.2.2.4Anaerobic biodegradability measurement

The batch anaerobic tests are described in Chapigection 2.3.1). The methane potentials
of WAS samples were determined adapting the bioa@®mmethane potential (BMP). The
experiment time was 24 days. The degradation pedoces were evaluated from the
calculated parameters presented in Chapter 2 (Bsc@.4.2 and 2.4.3).

3.2.2.5Partial Least square analysis

Partial least square (PLS) regression techniqueaged in constructing PLS factors (also
called principal components) by minimising the atsace between the dependent variables
(Y block) and the explicative variables (X blocRhen, the prediction of the Y block was
calculated with a multivariable linear regression>o block through PLS1 models using the
software R version R 1.2.2 for Windows and by usthé functions developed by Duraatl

al. (1998). The algorithm builds orthogonal PLS fastan each block by minimising the
covariance between the X and Y blocks. The firsg Pactor contains the highest percentage
of variance, and the following factors account tecreasing amounts of variance. The
number of PLS factors (also called dimensions, doh)the model was determined by
minimising the mean squared prediction error (PRE8fough a leave-one-out cross-
validation procedure.
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3.3 Results and discussion

3.3.1 Organic matter characterisation

3.3.1.2nput sludge composition

The distribution of macroscopic parameters andhgatcal components in sludge samples is
given in Table 3.2 and Table 3.3, respectively. Tdtal solids were mainly particulate from
85.3 %sto 97.5 %s. The volatile solid content in the input sludgeswanging from 66 %

to 81 %s and was mainly composed of proteins between 0038.47 gsa.Ovs™. The
carbohydrate and lipid contents in the input slusig@ples were around 0.12 to 0.3Q.9,s™
and 0.00 to 0.03 gvg™”, respectively. Proteins are the main compound 8SWecause they
originate from microbiological activities during stawater treatment. Indeed, WAS are
mainly composed of extracellular polymeric substsnproduced by microbial metabolism,
cells and organic matter not degraded under aeabidition, involved in the sludge matrix
(Nielsenet al, 2004).

Sludge TS TSS VS COD/TOC Sol OC
gLt %rs %rs Jcon-0c 0-Qvssoluble

A input 38.0£ 0.2 90.0£ 1.0 76.1+ 0.7 3.13+ 0.30 0.23
A output 23.6+1.3 53.4+ 5.0 43.6x 5.0 6.06£ 0.73 0.03
B input 59.7+ 04 91.6x1.0 72.0+£ 1.3 3.24+0.19 0.55
B output 35.0£ 0.1 97.5+ 3.0 54.0+ 0.7 3.50+ 0.01 0.21
C input 51.0£0.1 85.3+£1.0 73.5£ 0.3 2.58+0.14 0.22
C output 28.4+ 0.2 90.1+£1.0 64.0+£ 0.8 4.15+0.12 0.39
D input 29.9+ 0.6 93.3+ 3.0 81.0£ 2.7 4.98+0.12 0.46
D output 27.0£ 04 88.5+ 3.0 56.0£ 2.3 3.18+x0.12 0.38
E input 31.6x0.2 94.0£ 2.0 75.3£0.8 3.04+0.19 0.18
E output 26.9x£ 0.1 90.7£ 1.0 66.0£ 1.0 3.32+0.18 0.29
F input 1775+ 1.4 97.5+£ 2.0 66.0+ 1.1 2.95+ 0.09 0.37
pretreatment

F output 143.5+ 0.7 77.0£1.0 66.0+ 1.1 3.39£0.15 0.8
pretreatment

F output 84.8+£ 0.3 89.2+ 1.0 539+ 04 3.00+ 0.05 ND

Table 3.2:Macroscopic parameters of sludge samples.

In the output sludge, around 76 % of the measurgdnic matter in the input sludge and
around 77 % were characterised by the analytic odsthused to determine biochemical
compounds. Thus, a part of components were notune@ddy the applied analytic methods.
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It could be due to the measurement errors. Morealethe biochemical components that
compose the organic matter were not quantified sisschumic substances or nucleic acids.
Besides, the concentrations of biochemical compisnkave to be considered as indicators
and not as real concentrations, because colorienetethods were calibrated with referent
components (bovine serum albumin and glucose).llfinhe structure of the sludge floc,
which presents a high cohesion (Céiual, 2004) with several interactions (Novak al,
2003) may make some compounds unavailable for damndiosage. Specially, the sludge
from an extended aeration process can show a hagihersion and stabilisation of the matrix
organic matter and so this structure did not alllmwvquantify completely the analysed
biochemical compound (Liaet al, 2006). Indeed, in the case of WAS from extended
aeration process (sludge E and F), only 66 % an®% & the organic matter were quantified
against 76 % in average.

Sludge Proteins Carbohydrates Lipids VFAs Identified
organic matter
1 -1 -1 -1 -1
Ossa-Ovs Jclu-Ovs d.-9vs g.9vs 9.9s

A input 0.47+0.02 0.23x0.01 0.06 0.06£0.00 0.82+0.03
A output 0.82+£0.13 0.20+0.04 0.02 0.00+0.00 1.04+0.17
B input 0.34+0.02 0.28+x0.01 0.07 0.08£0.00 0.77+0.03
B output 0.55+0.02 0.12+0.01 0.04 0.00+0.00 0.71+0.03
C input 0.40+0.01 0.30+0.01 0.09 0.10+£0.00 0.89+0.02
C output 0.51+0.04 0.19+0.03 0.07 0.03£0.00 0.80+0.07
D input 0.45+0.07 0.23+x0.02 0.06 0.04+£0.00 0.78+0.09
D output 0.58+£0.03 0.13+£0.02 0.05 0.02+0.00 0.78+0.05
E input 0.47+0.01 0.17+0.03 0.00 0.02£0.00 0.66+ 0.04
E output 0.43+0.06 0.12+0.02 0.01 0.00£0.00 0.56+0.08
F input 0.47+0.02 0.12+0.01 0.01 0.02+£0.00 0.62+0.03
pretreatmen

F output 0.56+0.03 0.10+£0.01 0.04 0.03+0.00 0.73+0.04
pretreatmen

F output 0.63+0.02 0.08+0.02 0.04 0.01£0.00 0.76+0.04

Table 3.3:Biochemical composition of sludge samples.

The Van Soest method was used to define anothetidnation of sludge total solid. This
method allows to determine 4 fractions: solubleneutral detergent, hemicellulose “like”,
cellulose “like” and lignin “like”. It may be asswed that these fractions have different
biodegradabilities. In this way, this fractionatiooould allow to characterise the
bioaccessibility of the matter, however it bringsvfinformations on the real nature of the
matter.

Figure 3.1 shows that the soluble fraction in redutfetergent was the most important
fraction, representing around 63 % of total solithis fraction was mainly composed of
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soluble matter, extracellular substances and imicgaatter which were soluble in a neutral
detergent. The other fractions were very variabld r@presented around 37 % of total solids.
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Figure 3.1: Fractionation of sludge total solid by Van Soestimod.

3.3.1.20utput sludge and matter reduction

For the output sludge samples, the results showedsction of total solids and the organic
content was decreased because of the mineralisattioratter during the digestion step. The
proteins were the most important biochemical conepbrof organic matter, ranging from
0.43 to 0.62 ga0vs® With a high value of 0.82gga.gvs™ mainly due to the anaerobic
biomass which is present in the sludge effluenbl@8.3).

With the input and output sludge characterizatiovescould determine the mean reduction of
each measured component during the full scale abmedigester process. The results are
given in Table 3.4. A low reduction was obtainedtfte proteins with 34 + 9 % of reduction
that indicates the proteins could be considered bsvly biodegradable component or that
they were lowly accessible. These results are meeagent with the ones of Miroet al.
(2000). Indeed, the proteins originate from theldgwal activity. Thus, they need a
breakdown of the floc structure and of the membreslé to be available to the anaerobic
biomass and this phenomenon reduces the proteimadkdgpn. Moreover, a large
concentration of proteins was measured in the effluvhich is due to the biological activity
of anaerobic process, and this could also explanldw reduction of proteins. On the other
hand, a high reduction for sugars, lipids and Viwes obtained with a mean reduction of
67 + 12, 66 £ 13 and 88 £ 11 %, respectively. Thebchydrates present in the WAS are
defined as polysaccharides that can take partrmifg a gel-matrix which acts as cement in
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sludge floc (Raszkat al, 2006). These components form the first layerheffloc and they
are more available during the anaerobic conversidrus, the type of component, that
composes the sludge, strongly influences the biadiedpility as already stated by Hartmann
and Ahring (2006).

Concerning the Van Soest fractionation, the resualtSigure 3.1 show that the soluble and
cellulose “like” fractions were the most biodegral@gawith a mean reduction of 53 + 10 and
81 + 26 %, respectively. In the other hand, the ibelimlose and lignin “like” fractions were
hardly biodegradable with a reduction of 33 + 2dl 83+ 15 %. The high standard deviations
can be induced by the successive extractions methddhe analysis which were performed
manually in triplicate.

The Van Soest method is based on consecutive @wtrachy solvents with an extracting
power stronger and stronger. Therefore the exuldcsetions have a decreasing accessibility.
Thus the biodegradability of the first fraction dagnsupposed higher than the second fraction,
the second fraction is higher than the third factiand so on... Moreover, the real
hemicellulose is more biodegradable than real lwel&s However, the results showed that the
most biodegradable fractions were soluble and losku“like”. This could confirm that the
biodegradability depends on the accessibility amdtlwe chemical nature of the sludge
compounds. This confirms that the fractions havieet@alled “like”.

In the case of sludge F treatment, a step of tHepmereatment was present. This process
leads to enhance the anaerobic conversion intaggnehile reducing the sludge treatment
plant size, and so the investment costs (Chaizgl, 2005). The positive impact of the
thermal pretreatment can be shown by the increhaaaerobic biodegradability, determined
by BMP tests, increasing from 462 % to 55+ 1 % (Table 3.5). The applied heat breaks the
sludge floc cohesion and allows the solubilisattbrorganic matter. Thus, the organic matter
is more accessible to the anaerobic biomass thdsléo a better conversion of matter into
methane. Figure 3.1 confirms this impact. Indebd, thermal pretreatment mainly impacts
the soluble “like” and the hemicellulose “like” tdons and a decrease of hemicellulose
“like” fraction and an increase of soluble “liketatction were observed. The applied heat
leads to transfer the matter extracted with an detgrgent and slowly biodegradable to the
fraction soluble in a neutral detergent and reablibdegradable. This could be assimilated to
a solubilisation. The other both fractions are ot weakly impacted by the thermal
pretreatment. This was already observed for masaraples (Carréret al, 2009). The
increase of manure biodegradability by thermahermo-alkali pretreatments was linked to a
decrease of the hemicellulose “like” fraction and iacrease of the soluble in neutral
detergent fraction.
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Components TS VS Proteins Sugars Lipids VFAs Soluble Hemicellulose Cellulose Lignin

Van Soest like like like
Digester A 38 64 38 70 87 100 62 53 87 53
Digester B 41 56 30 81 70 100 54 40 100 18
Digester C 44 52 39 70 63 88 49 48 88 34
Digester D 10 37 20 64 52 70 40 ND* 89 ND*
Digester E 15 25 30 44 ND* 86 48 19 93 ND*
Digester F 41 51 45 63 58 84 67 4 28 27
Mean 31 48 34 65 66 88 53 33 81 33
reduction (%)
Standard 14 14 9 12 13 11 10 21 26 15

deviation (%)

ND: not detected
Table 3.4: Mean reduction (%) of measured components betwgaut and output of

full scale anaerobic process.

However it was not possible to compare reductiogffaments obtained from each anaerobic
process. Indeed, the operating conditions of fcéiles anaerobic digesters were different and
some abnormal performances were observed. TheteigeB and E had low reduction
coefficients which seemed underestimated. Theselgnres could be due to the sampling or a
variation of operating conditions such as a dee@<sSRT before the sampling of input and
output sludge. In conclusion of this part, a rigsgacomparison of the biodegradability of
different sludge samples did not be performed ftbemmeasurements of sludge components
removals. It was thus necessary to have a standessurement of anaerobic degradability
which was performed by BMP tests.

3.3.2 Prediction of WAS anaerobic biodegradability

The BMP tests were carried out with input sludge@as as substrates, under thermophilic
condition and during 24 days. The results aredistethe Table 3.5 and showed a good
repeatability in each case.

An objective of this study was to find a characdation method that allows to explain the
different values of biodegradabilities among WASmpées and the biodegradability
improvement by thermal pretreatment. The used egyatconsisted in looking for
relationships between the sludge characterizatimh the anaerobic biodegradability by a
statistical method to develop a simple tool of pr&on. Moreover, the model application has
to be fast and relevant in order to minimise thenaeding laboratory work and time-
consuming. A PLS analysis was thus carried ountdyae the influence of the sludge sample
characterization on the anaerobic biodegradabdityl to find pertinent biodegradability
indicators. Six sludge samples were taken into @atcsamples A, B, C, D, E and F). The
sludge sample F after thermal pretreatment wasangidered for the model construction and
was used to validate the model. The dependenthblar&y’ block) was thus the 6 sludge
samples biodegradabilities measured in triplich8oints).
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Sludge BMP BMP Biodegradability
MLchaOvs - Mlcha.Gcop

A input 335.9+7.0 190.4:4.0 0.54+ 0.01
B input 345.0+£ 12.8 230.0+ 8.5 0.66+ 0.02
C input 250.0+16.7 183.3+12.2 0.52£ 0.04
D input 427.2+10.2 263.5+6.3 0.75£ 0.02
E input 206.5+14.1 123.9% 8.5 0.35: 0.02
F input 268.7+11.5 161.2+6.9 0.46+ 0.02
pretreatment

F output 3221+ 7.8 193.24.7 0.55:0.01
pretreatment

Table 3.5:Methane potential and biodegradability of inputigle samples.

3.3.2.1PLS analysis with the main analysed parameters

The first PLS model was carried out with the mamalgsed parameters, e.g. 12 explicative
variables: the organic matter content (VS expresseasis.grs™), the soluble organic carbon
(SolOC) (expressed inc@ussoubie’), the biochemical fractions defined by proteinsotP
expressed inga.gvs ), carbohydrates (Carb expressedgjm.g/s'l), lipids (Lpd expressed in
g.0vs?), VFAs (expressed in g.g%), the Van Soest fractions defined by soluble (Sol)
hemicellulose (Hemi), cellulose (Cellu), lignin ¢u) (expressed in g:g"), the sludge age
(Age expressed in days) and the COD/TOC ratio (Ox}he field of wastewater treatment,
this ratio indicates the complexity of substratéaher, 2005). This ratio can be used as a
degradation indicator because it represents thdabildy of organic carbon as an energy
resource (Millot, 1986). A low COD/TOC ratio indies a more oxidised state of organic
carbon which is less available as an energy resodrcus the sludge samples with a high
COD/TOC ratio are assumed to have a higher biodedihty.

Figure 3.2 presents the correlation circle, themrsgpuared prediction error (PRESS) and the
regression coefficients (centered variables) ferRhS model 1. The PRESS is the prediction
guality on each sample. The PRESS was equal to &P was obtained for a model
dimension equal to 3.

The correlation circle (Figure 3.2.A) showed a etation between hemicellulose “like” and

lignin “like” fractions from Van Soest method artetsludge age. According to Metcalf and
Eddy (1991) sludge samples are the reflect of inpagtewater characteristics and operating
conditions of aerobic process. Thus, the retertiioe of aerobic process (or sludge age) can
have an important impact on the organic matter astion and on the sludge floc cohesion.
This result could be confirmed by the characteiosabf input sludge samples. Indeed, the
Van Soest method (Figure 3.1) showed that the slsdgnples E and F (F input pretreatment)
from an extended aeration process contained mgnéli cellulose and hemicellulose “like”

than other sludge samples. The soluble fraction alss less important and represented only
56 % of the solid matter against around 67 % ferdludge with a high load. Moreover, the
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matter content identified by biochemical charac@ion (proteins, carbohydrates, lipids,
VFA) represented a fraction of organic matter thas less important than in the case of
sludge with a high load (Table 3.3). Thus, the pratf sludge samples that originated from
an extended aeration process is more embeddeck ifiaih matrix and is more difficult to
extract. Proteins and carbohydrates in a lower nektevere less accessible for their
guantification.
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Figure 3.2: Correlation circle (A), mean squared predictiomoer(PRESS) (B),
regression coefficient representation (C) and cedte@ariables values of regression
coefficients (D) for the dimension 3 model with tieé 12 parameters.
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The purpose of the model is to predict the sludgddgradability with a limited number and
relevant parameters. Consequently, a second PL®Ima performed with only the most
relevant parameters obtained in the previous ma8elOC, Ox, Cellu, Hemi and Carb.
Figure 3.3 presents the regression coefficientatéced variables) for a model dimension
equal to 2. The mean squared prediction error (FRE$the PLS model 2 was better than
the PLS model 1 with a value of 0.03 compared &2 0We could expect a lower prediction
quality by decreasing the number of explicativeiatales. Therefore, few parameters used in
the first PLS analysis were not relevant and dea@dhe prediction quality. This may be due
to the VS and VFAs parameters which have a negatiyact, since an important organic
matter fraction and a high VFA concentration shoblave a positive impact on the
biodegradability.

A
PLS model for Y1 (dim 2)
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opt. Dim. 2 , Y1 PRESS = 0.03 (1 out)
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Model equation: PLS model 2
BD = 0.165+ 0.418_pd + 0.0500x + 0.368S0l0C- 0.353Hemi+ 0.534Cellu

Figure 3.3: Mean squared prediction error (PRESS) (A), regoessioefficient
representation (B) for the dimension 2 model whik most important parameters.

For the PLS models 1 and 2, the most influentiabpeeters are soluble organic carbon
concentration and COD/TOC ratio. The soluble organarbon concentration, which
represents the organic matter easily availableht® dnaerobic biomass, appears in the
correlation with a positive coefficient. Thus, thedegradability will be higher for sludge
that contained a large fraction of soluble matMareover, this was already observed by
Climent et al. (2007), Carréreet al. (2008) and Ferreet al. (2008a) who showed that the
solubilisation of sludge improves the biodegradghilThe COD/TOC ratio (Ox) has a
positive coefficient in the linear correlations.iJ s in agreement with the definition of this
parameter. A high COD/TOC ratio indicates a lowedsed state of organic carbon which it
is more availability as an energy resource.
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We tested a simplified regression (PLS model 3)hwiese two parameters only. As
expected, the PRESS was higher and equal to 42 % fieodel dimension of 1. Thus these
two macroscopic parameters are important but notigim to predict sludge biodegradability.

Other important parameters are cellulose “liketfi@n and carbohydrates concentration with
positive coefficients and hemicellulose “like” ftamn with a negative coefficient. However,

these two parameters belong to two different charaation methods which were used to
identify the quantity and the quality of organic ttea Van Soest fractionation and

biochemical analysis. The model application habedast and relevant in order to minimise
the demanding laboratory work and time-consumingusT it is necessary to determine the
most relevant analytic methods for the methanenpiaieprediction.

Further PLS models were performed with two paramegeoups: the first group was the Van

Soest characterization method and the second gmagpthe biochemical composition. The

most influential parameters which belong to maaspscanalysis (SolOC and Ox) were kept

in the both models. Thus, six variables in the fiesse (PLS model 4) and five variables in the
second case (PLS model 5) were used to carry dabtRidS analysis. The sludge age was put
aside since it was correlated with parametersebtith groups.

3.3.2.2PLS analysis with Van Soest characterisation method

The results of PLS model 4 from the Van Soest dtaraation led to a mean squared
prediction error (PRESS) equal to 0.05 with the ehision 2 (Figure 3.4). The fractions of
hemicellulose and lignin “like” have a negative mepon the biodegradability determination.
This is in agreement with the results of Hattord dvukai (1986) and Parnaudeat al.
(2004). Indeed, these authors found a negativeeledion between hemicellulose and lignin
“like” concentrations of sewage sludge and theiboa decomposition rates in soil. The
impacts of the fractions of soluble and cellulosi&e” are in agreement with the mean
reduction of these fractions (Table 3.4) which ae positive correlation with the
biodegradability. Indeed, the soluble fraction emgnts a large quantity of matter which is
readily solubilised by the method and thus readimgilable for the biomass. However, the
cellulose “like” is a harder extractable fractiomiah it is degraded well. This could mean
that the anaerobic biomass has enough enzymatieriadatto bring more available and
degrade this matter contained in the cellulosee"lilkaction.
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PLS model for Y1 (dim 2)

opt. Dim. 2 , Y1 PRESS = 0.05 (1 out)

o
, []
1

1.0 12 14 16 18 20 SolOC Ox Cellu Hemi Lign Sol

016
1
04

0.14
03
I

012
1

PRESS
010
I

regression coeff
01

0.08
|
00

0.06
1
01

Model Dim

Model equation: PLS model 4
BD = 0.180+ 0.0520x + 0.404SolOC+ 0.155S0l - 0.371Hemi+ 0.543ellu — 0.319Lign

Figure 3.4: Mean squared prediction error (PRESS) (A) and s=jpa coefficient
representation (B) for the PLS model 4 with theapaeters of the Van Soest
characterization and SolOC and Ox.

3.3.2.3PLS analysis with biochemical characterisation

The results from the biochemical characterizatiepmesented in Figure 3.5. The PLS model
5 was carried out with five explicative variablekigh were: Prot, Carb, Lpd, Ox and SolOC.
The best mean squared prediction error (PRESS%)Mas obtained when the dimension of
the model was equal to 2. The results showed diy®siorrelation of carbohydrates and
lipids concentrations and a negative correlatioprotein concentrations. This observation is
in agreement with the results of Mirat al. (2000) who found that carbohydrates are more
easily hydrolyzed or decomposed than proteins.
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A B PLS model for Y1 (dim 2)
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Figure 3.5: Mean squared prediction error (PRESS) (A) and s=ypa coefficient
representation (B) for the PLS model 5 with theapagters of the biochemical
characterization and SolOC and Ox.

3.3.2.4PLS analysis validation

The WAS after thermal pretreatment from WWTP F wesed to validate the different PLS
models. Thus, the PLS models were used to preagcbitodegradability of this sludge. The
results are presented in the Table 3.6. The bestegradability estimation was obtained for
the PLS model 5 based on the biochemical charaateyn with a calculated value of 61 %
against an experimental value of 55 %, which regresd an error of 11%. For the other PLS
models, the calculated values were overestimateohéwe than 22 %. In particularly, the PLS
model based on the Van Soest characterization ditl succeed to estimate the
biodegradability of the pretreated sludge sampkspite of very low PRESS value.

The biodegradability of three other samples, noasuead in this study, was estimated from
the PLS model 5. These samples were: one WAS frbigtaload process with a sludge age
of 0.36 d which was partially digested in thermdighcondition (sludge retention time of
8 days in the digester) and a crystalline cellulsample. The calculated biodegradability
from the model against the measured biodegradahititluding the four points of validation,
is presented in the Figure 3.6. A good regressiafficient, equal to 0.826, was obtained.
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PLS Explicative variables PRESS R? Validation model*
models

(model dimension) (prediction error)

1 SolOC, Ox, Cellu, Hemi, 0.22 0.982 0.69 (25 %)
Carb, Prot, Lpd, VS, Sol, (3)

Lign, Age, VFAs

2 SolOC, Ox, Cellu, Carb, 0.03 0.987 0.67 (22 %)
Hemi )

3 Ox, SoloC 0.42 0.608 0.76 (38%)
(1)

4 SolOC, Ox, Cellu, Hemi, 0.05 0.979 0.74 (35 %)
Lign, Sol (2)

5 Ox, SolOC, Carb, Lpd, 0.12 0.957 0.61 (11 %)
Prot )

! validation model = estimation of biodegradabilitisludge sample F output pretreatment
(experimental biodegradability = 0.55)
Table 3.6:PLS model for predicting biodegradability (BD) dfidge sample F output
pretreatment.

The biochemical characterization method, assocmidd2 macroscopic parameters (SolOC
and Ox) seems to be relevant parameters since d gosdiction of sludge samples
biodegradabilities was obtained. These parametersetated to an initial characterisation of
the quality and quantity of organic matter. In agnent with Schievanet al. (2008), the
gualitative and quantitative aspects of the organatter were found to be important to
predict the anaerobic degradation. They linkedgbality of organic matter to the oxygen
demand during 20 hours of respirometry assay (OD£) soluble fraction according to Van
Soest fractionation (CS). These two parametersesept the oxidation degree and the
available readily matter. In our study, these atspe®re related to the Ox and the SolOC
parameters. Moreover, the biochemical fractionrsnatio bring an accurate characterization of
the organic matter content by identifying the coonmpais more or less degradable whereas
Schievaneet al. (2008) only identified the quantity of matter b@T and VS.
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Figure 3.6: Calculated and experimental biodegradabilitiesniadel calibration and
model validation based on the biochemical charmsetton and SolOC and Ox
(PLS model 5).

The sludge composition is thus a relevant paranteteletermine the biodegradability. The
biochemical characterisation and the measurememiaafoscopic parameters, as presented in
this work, lead a faster laboratory work. Moreowee method brings enough data to define
both availability and degradability concepts of teatand allows to predict the measured
anaerobic biodegradability of our WAS samples.

3.3.3 Conclusions

Different characterisation methods of WAS organiatter were presented. The effect of the
organic matter composition on the performancesnafeeobic degradation biodegradability
was evaluated by linking these two parameters sti#tistical analysis. From this work the
following conclusions can be drawn:

» the macroscopic and biochemical characterisatiowe ganformations on the
bioavailability and the nature of the sludge samgenpounds. The volatile solids
represented a large fraction of the total solidsifi66 to 88 %s. The organic matter in
the input sludge samples was mainly composed oftem® from 0.34 to
0.56 gsa.glvs followed by the carbohydrate and lipid fractionsspectively. After
the anaerobic digestion, the proteins remainedii@ compound. It can be explained
by the fact the sludge samples originated from ohiciogical activities during
wastewater treatment and sludge digestion,

* a part of organic matter was not quantified by bi@chemical characterisation. It
could be due to the measurement errors. All theH@mical components that compose
the organic matter were indeed not quantified sasthumic substances and finally,
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the structure of the sludge floc may make some camgs unavailable for chemical
dosage. Thus, the unidentified organic matter ctadconsidered as matter strongly
embedded in the WAS matrix and hardly accessibldgéynaerobic microorganisms,

» the biochemical characterisation and two macroscpprameters (Ox and SolOC)
seem to be the most relevant parameters to asseswailable matter and to predict
the anaerobic biodegradability of WAS samples. Fsamples were used to validate
the model which was able to predict well their Egchdability. The measurements,
which are needed to perform the model, are relgtigeick and show thus important
advantages for routine applications. They could do@sidered as indicators of
biodegradability,

» finally, the Van Soest fractionation was used tentify the bioaccessibility of the
organic matter but it did not led to a good pradicttool of biodegradability. This
could be explained by the fact that the method matsappropriated for the sludge
organic matter. It will be more relevant to estsibla successive extraction method
better adapted to the sludge samples.

3.4 Discussion

La dégradation anaérobie d’'un substrat complexeuel les boues secondaires dépend de
trois notions qui sont la biodisponibilité, la besassibilité et la biodégradabilité. Dans

l'optique de développer des indicateurs issus decdeactérisation initiale des boues

secondaires pour prédire les performances de digest est nécessaire de trouver les

parameétres pertinents qui permettraient de défasrtrois notions.

A travers la caractérisation des boues en entréa sbrtie de digesteurs industriels, il a été
possible d’apporter des informations sur la biodlighilité et la biodégradabilité de la
matiere. En effet, cette étude a permis d’identifiés composés majoritaires et minoritaires
suivant leur présence en phase soluble ou en paseulaire, ainsi que la capacité des
composeés a étre dégradés en condition anaérobie.

La mesure des parametres macroscopigues ont mgurda matiére organique des boues
d’entrée représente entre 66 + 1 et 81 + \%.95race a la caractérisation biochimique, la
matiere organique a été identifiée sous forme d&épres, de glucides, de lipides et d’AGV.
Elle se compose majoritairement de protéines €84 + 0,02 et 0,47 + 0,02.gw , de
glucides entre 0,12 + 0,02 et 0,30 + 0,QR.guv " puis de lipides et d’AGV. Ces données
renseignent sur la quantité de matiére dégradaliigadement sur la qualité de la matiere. La
biodisponibilité est définie dans notre étude &edra la matiére présente initialement sous
forme soluble, c’est-a-dire inférieure a 0,45 pra.daramétre de carbone organique soluble
permet d'apporter des informations sur la qualiéélalmatiére disponible initialement. Une
autre méthode d’analyse par spectroscopie a digeatpour identifier la qualité de la matiere
organique soluble. Ainsi, la spectrofluorimétrie ai&té appliquée sur les fractions solubles
de nos échantillons de boues. Elle permet une sadipe et qualitative des composeés
protéiques et des composés aromatiques. L'objéetifcette approche était de montrer
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I'évolution de la matiere protéique en fractionudadé au cours de la digestion anaérobie afin
de mettre en évidence des composés réfractairedobes difficilement hydrolysables,
précurseurs de composés humiques...). Une introdubtidiographigue de la méthode et les
résultats obtenus sur les fractions solubles degdétudiées sont présentés en Annexe Il.
Cependant, les mesures ont montré que la matigemioue initiale est principalement sous
forme particulaire entre 85,3 + 1,0 et 97.5 + 3,Qs%Ainsi, la matiere constituant les boues
secondaires est peu disponible initialement. Lavemsion sous forme de méthane nécessitera
donc la mise en place d’'une étape hydrolyse impt&tafin de solubiliser la matiere.

En sortie de digesteurs, la matiere organique @stertie a 48 + 12 %. Les protéines restent
le composé majoritaire. En revanche les glucides]ipides et les AGV ont des rendements
d’abattement moyens élevés qui sont de 65 + 12 60613 % et de 88 £+ 11 %,
respectivement. A travers ces résultats, nous asons pu observer la capacité de certains
composés a étre dégradés au cours de la digesti@nadie et ainsi apporter des informations
sur la biodégradabilité de la matiere des boues.

Cependant, les informations obtenues sur la biediadpilité des composés identifies en
entrée et en sortie de digesteurs industriels mdé pas comparables car les conditions
opératoires ne sont pas similaires. Des tests dgadétion anaérobie en condition
thermophile ont donc été réalisés afin d’obteng performances de dégradation en termes de
production de méthane comparables entre les bdud&és. Ensuite, une étude statistique
par PLS a été utilisée pour mettre en relationckactérisations initiales des boues et leur
potentiel méthane. Cette approche a permis d’éxvdédugertinence des parametres afin d’étre
considérés comme des indicateurs de la dégradati@aérobie thermophile.

Le modéle basé sur la caractérisation biochimiqusiecertains parametres macroscopiques
(carbone organique soluble et le degré d’oxydatest)le plus pertinent pour déterminer le
potentiel méthane des boues étudiées. Il a étdévalir un échantillon de boue issu de la
méme étude mais ayant subi un prétraitement thelsmige modele a estimé la valeur de
biodégradabilité avec une erreur de 11 % ce quceskct avec les méthodes analytiques
utilisées. Trois autres échantillons, une bouesfaottarge, une boue partiellement digérée et
de la cellulose ont également permis de validendeéle. Le coefficient de régression obtenu
entre les données expérimentales et les donnéesestest de 0,825. Le modeéle est donc
capable de prédire la biodégradabilité de bouestagabi une solubilisation ou une
dégradation anaérobie. Les parameétres inclus @am®dele sont donc pertinents et prennent
en compte la biodégradabilité de la matiére, sottdpacité des molécules a étre dégradée et
la biodisponibilité, soit la matiere initialementispgonible pour les microorganismes
épurateurs pour déterminer le potentiel méthanddess.

Cependant, nous pouvons nous poser la questioa dépendance des modeles présentés au
déchet étudié et aux conditions opératoires de adégion. En effet, le modéle a été
développé a partir d’échantillons de boues et gatidec des échantillons de boues. De plus,
les conditions pour la mesure du potentiel métlmameité fixées a un temps de séjour de 24 |
(pente de la courbe de production de méthane geasinulle), en condition thermophile.
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Ainsi, la prédiction de la biodégradabilité estitée par ces conditions. Seule la cellulose a
été utilisée comme substrat totalement indépendadt-a-dire ne possédant pas les mémes
caractéristiques en termes de composition physiguechimique. L’estimation de la
biodégradabilité de la cellulose par le modélecestecte mais une validation complémentaire
doit étre effectuée pour évaluer le caractére ketédépendant » du modele.

Une autre limite importante des méthodes de caisatién proposées et du modéle élaboré,
est le manque d’information concernant la bioadbdgé de la matiéere. La notion de
bioaccessibilité de la matiere organique réféerpaasible acces des molécules emprisonnées
dans une matrice par les microorganismes. Ceperldamhéthodes de caractérisation ont mis
en évidence cette notion de bioaccessibilité. Eet,db caractérisation biochimique ne permet
pas d’identifier 'ensemble de la matiére organiquiale des boues, soit entre 0,62 + 0,03 et
0,89 + 0,02 Gaiere identiiceIvy . Une partie de la matiére organique n’est pastiiiem car les
méthodes analytiques utilisées ne permettent pasnesurer I'ensemble des composés
constituant les boues. Mais nous avons observéeguaibles valeurs de fractions de matiéres
identifiées correspondent aux boues secondairest aya dge de boue élevé. En effet,
66 + 4 % (boue dentrée E) et 62 + 3 % (boue dé&mtF) de la matiere organique est
identifiée sur les boues secondaires faibles ckaagant un age de boue respectif de 11 j et
de 21 j, contre 76 % en moyenne de matieres id@esifsur les boues secondaires fortes
charges. Cependant, aprés traitement thermiquia e F, 73 + 4 % de matiére organique
est identifiée contre 62 = 3 % initialement. Unetipade la matiere est rendue accessible aux
méthodes de dosage. Ainsi, une partie non négligede la matiere est difficilement
accessible a cause de la structure plus compasteales secondaires et notamment de celles
ayant un age de boue élevé (Lietoal, 2006). La méthode de Van Soest avait été utilisée
pour mettre en évidence l'accessibilité de la matiau travers de la détermination de
fractions plus ou moins extractibles. Les résultatd également mis en évidence une
accessibilité moins importante de la matiere dansak de boues faibles charges. En effet, la
fraction soluble a un détergent neutre ne représgaenviron 56 % pour les boues faibles
charges contre environ 67 % pour les boues foudses fortes charges. Cependant, I'analyse
statistigue a montré que les fractions détermirggeslia méthode Van Soest ne sont pas
pertinentes pour évaluer la biodégradabilité desebo Enfin, la fraction soluble qui
semblerait facilement accessible représente endiofr 7 % de la matiére seche, ce qui est
largement supérieur a la biodégradabilité mesumd@e ghaque boue. Cette méthode de
fractionnement, qui détermine une accessibilitplde en plus difficile grace a I'utilisation de
solutions ayant un pouvoir d’extraction croissan®st donc pas adaptée pour définir
'accessibilité de la matiére constituant les boudse méthode de caractérisation qui
apporterait des informations sur la bioaccessibilie la matiere permettrait d’améliorer la
prédiction des modeles.
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Chapitre 4. Influence de la solubilisation du subsat sur
les performances de degradation anaérobie thermopkien
réacteur batch

Résumé

Le chapitre suivant est présenté sous forme d'tidl@scientifique. Il est consacré a I'étude
de I'influence de la biodisponibilité de la matienganique d’'une boue secondaire non traitée
et prétraitée thermiqguement sur les productionsné¢éhane mais également sur les voies
réactionnelles intermédiaires de la digestion afi#ér thermophile. L’'adaptation de
inoculum vis-a-vis des substrats a égalementéttéliée. Les données ont été suivies au
travers de réacteurs batchs de 3,5 L montés enlgaralurant quatre alimentations
successives. L'intérét du batch a été d’observeoieportement des composés intermédiaires
au cours de la dégradation anaérobie d’'une bouwmdate.

Les procédés de prétraitement thermique préseategtand intérét pour 'amélioration de la
dégradation anaérobie des boues secondaires.driaidi chaleur permet une solubilisation de
la matiére organique et également une hygiénisateeboues. De plus, I'énergie thermique
dégagée peut étre récupérée afin d’'améliorer éanldihergétique du couplage. Cependant, les
procédés de traitement thermique ont essentiellegténétudiés sur un couplage avec une
digestion anaérobie mésophile. Un régime thermepb&ut avoir 'avantage de diminuer le
temps de séjour des boues dans le digesteur, aaréliodestruction des microorganismes
pathogenes et augmenter la solubilité de la matigganique. Ainsi, le potentiel du couplage
a été étudié en réacteurs batchs sur une boue deénnon traitée et prétraitée
thermiquement a 110°C, 165°C en mode électriqea @hode vapeur et a 220°C.

Les conditions optimales de prétraitement thermioputeété obtenues a 165°C (selon les deux
modes de montée en température) avec une soltibitisie 18 % de la DCO et de 15 % de la
matiére organique. Le taux de dégradation de l& lroaugmenté de 47 a 61 %. A 220°C, la
conversion sous forme de méthane est diminuée aecda la formation de composés

lentement et difficilement biodégradables.

L’hydrolyse des composés particulaires est condel@omme I'étape limitante lors de la
digestion anaérobie de substrats tels que les bdégairation. Cependant, le suivi des
principaux produits intermédiaires de la dégradgaties boues a permis de montrer que la
production de méthane est également reliée aussatede dégradation de l'acétate et du
propionate.
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L’observation détaillée des étapes reactionnekekdligestion anaérobie a permis de mettre
en évidence I'impact positif de 'augmentation dedlsponibilité de la matiere organique. La
dégradation du propionate reste importante dacgadede la dégradation de la boue traitée a
une température optimale de 165°C. Le traitemeasrntigue entraine une large solubilisation
de la matiére organique, ce qui a pour effet d'@nél sa disponibilité et permettre
d’optimiser les étapes intracellulaires pour aénster 'accumulation du propionate.

Enfin, les quatre alimentations successives, dassira observer I'adaptation de l'inoculum

aux différents substrats étudiés, ont confirmélauiisation d’'un inoculum adapté aux boues

secondaires permet d’évaluer directement leur peteméthane. De plus, les alimentations

successives, lors de [l'utilisation d'un inoculumapté, sont a éviter car un risque

d’accumulation du propionate est possible. Il estadnécessaire de suivre les AGV au cours
de la dégradation afin d’observer une éventuelbemclation d’'un composé intermédiaire.

Basé sur:

Mottet A., Steyer J.P., Déléris S., Vedrenne F., Gluzy J., and Carrere H.Kinetics of
thermophilic batch anaerobic digestion of thermadrblysed waste activated sludge
Biochemical Engineering Journad6(2) : 169-175.
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4.1 Introduction and objectives

4.1.1 Introduction

4.1.1.1Anaerobic digestion of sewage sludge

Anaerobic digestion is a multi-step biological pres where the organic carbon is converted
to biogas containing methane, following four majsteps: hydrolysis, acidogenesis,

acetogenesis and methanogenesis. With the incfasg and natural gas prices and the

increasing doubts on advantages of biofuel proddoma energy crops, biogas more and

more appears as a real valuable energy sourcedevatoped (Tilche and Galatola, 2008).

Biological processes are developed as the mairepsoto improve efficiently the quality of
the effluent in municipal wastewater treatment tdarWwaste activated sludge, as a by-
product, are generated in large and increasingtdiemsn Since the development of the biogas
sector in France, following the July 2006 publioatiof new sufficiently attractive prices,
WAS is more and more considered as renewable ersengree and becomes an interesting
substrate to anaerobic digestion. However, WAS raée digestion is more difficult than for
primary sludge and, with usual technologies nowadasailable, only approximately 20-30 %
of the sludge organic matter are mineralised (Rigk@008).

Biogas production from sewage sludge depends onctimeposition and availability of
organic compounds. Waste activated sludge is coegpoEmore or less stabilised and slowly
biodegradable organic matter with a low biodegrddgbThus, hydrolysis is a slow step and
is considered as the rate-limiting step of the allgarocess in the case of sludge degradation
(Pavlostathis and Gossett, 1986). Thermophilic eotae digestion allows one to enhance
anaerobic degradation rates, hence to reduce titgesiretention time and increasing the
methane production (Dohanyesal, 2004).

4.1.1.2The pretreatment effects on anaerobic digestion

Over the last two years, pretreatment steps, ssclphgsical treatment with bead mill,
sonication or high-pressure homogeniser, biologtoahtment with enzymatic hydrolysis,
chemical treatment with alkaline addition were &plto improve hydrolysis of particulate
organic matter and substantially biodegradabilifystudge. Thermal treatment has been
widely combined to anaerobic digestion performedhe mesophilic range and this resulted
in an increase of biogas production and of thetlamates (Li and Noike, 1992) and energy
costs can be covered by biogas production (Ketpd., 2000; Bougrieet al, 2007). Climent
et al. (2007), Bougrieret al. (2008) and Jeongt al. (2007) underlined the impact of
solubilisation of particulate organic matter on th@gas production enhancement during
anaerobic digestion. However, very few studies dedh the combination of thermal
pretreatment and thermophilic anaerobic digestiosiudge (Gavalat al, 2003; Skiadast
al., 2005; Ferreet al, 2008b).
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4.1.2 Objectives

The objective of this work was to carefully analybe impact of thermal pretreatment on
thermophilic anaerobic digestion of WAS. Efficienaf/thermal pretreatment was evaluated
by solubilisation of COD and VS. Methane productiemd kinetics of VFAs and soluble
COD were measured during batch anaerobic biodegoadia order to investigate in details
the hydrolysis of pretreated and untreated organaitter. Moreover, electric and steam modes
for thermal pretreatment at 165°C were comparetdkdd, electric mode is generally used at
laboratory scale whereas steam mode is used istinalplants (Chauzgt al, 2005).

4.2 Methodology

4.2.1.1Waste activated sludge samples

Sludge samples were taken from a wastewater treatplant (France), treating urban
wastewaters and working with high load aerobic psscat a sludge retention time of 0.4 d.
Characteristics of WAS or raw sludge were: Totdidso(TS): 46.6 + 2.3 g.t, volatile solids
(VS): 36.6 + 1.8 g.L}, total suspended solids (TSS): 40.5 + 2.0"g(B7 %TS), volatile
suspended solids (VSS): 31.5 + 1.6 §(86 %VS), COD: 64.0 + 9.6qgp.L™* and soluble
COD (< 0.45 pm): 5.6 + 0.3go.L™.

4.2.1.2Thermal hydrolysis

The procedure of thermal pretreatment is preseint€hapter 2 (Section 2.2). The autoclave
and the operating conditions are described ingbaion. The effect of thermal pretreatment
are evaluated from the solubilisation of COD, V$pteins and carbohydrates, which are
presented in Chapter 2 (Section 2.4.1).

The solubilisation of lipids was not determined dese the difference between lipid
concentrations in total and particulate fractioraswery low and did not show a significant
solubilisation. This is because lipids are not bldun water and they should remain adsorbed
onto organic solid fraction after thermal treatm@uugrieret al. 2008).

4.2.1.3Procedure of anaerobic degradation tests

The measurement of methane potential of WAS sanwascarried out in reactor in order to
check the main degradation steps. The method wsadbimom Buffiereet al. (2006). The
detailed procedure is presented in chapter 2 (@e&i3.2).Six reactors were monitored: one
was used with no feed to quantify the endogenotigityoof the inoculum and others reactors
were fed with untreated sludge and with sludgetéckat 110°C, 165°C (electric and steam
modes) and 220°C. For each condition, four sucees3R days batch experiments were
carried out in a same reactor to observe adaptafi@cts and to minimise the effect of the
inoculum and two successilmtch experiments were separated by two days. Pwgach
batch anaerobic digestion, total and soluble COBA\Vbiogas composition were regularly
monitored in order to follow the formation of byegplucts, involved in the biological
reactions.
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It has to note that endogenous activity decreasmad batch 1 to 2. It represented about 12%
of cumulated methane production from raw sludgbatch 1, 6% in batch 2, 3% in batch 3
and 5% in batch 4.

The degradation performances were evaluated framcéhculated parameters presented in
Chapter 2 (Sections 2.4.2 and 2.4.3).

Newman-Keuls tests, with a confidence interval & %, were realised to compare
biodegradability values of each treated sludge ramdsludge and to estimate the significant
differences between each biodegradability values.

The maximum accumulation rates of propionate, aeetad the maximum production rate of
methane can be used to evaluate the impact of #lepretreatment on the steps of
acetogenesis and methanogenesis. Propionate atadeaaecumulation rates {Kpionate @and
Kacetarg Were calculated from the variation of propionated acetate concentrations versus
time during the accumulation phasegofonateand KacetareWere determined by the slope of
the linear regression line between day 0 and theg darresponding to the maximal
accumulation. These parameters were expressededp.Ld.d*. Accumulation of each
compound is the result of production minus consuwnpt-or example, acetate accumulation
is the result of acetate production minus acetatev@rsion into methane and carbon dioxide.
For the methane production rate, the methane volaee converted to gram of COD and
Kcna, expressed in @@o.g cobinred”, was determined from the maximum value of the
methane specific production rate, which was obthibg the derivative of the methane
specific production.

4.2.1.4Analysis

The chemical characterization was performed orutitecated and pretreated WAS samples.
All the analyses were performed in triplicate. Tparticulate fraction was separated by
centrifugation at 50 000 g, 15 min and 5°C. Supamtavas then filtered through a cellulose
acetate membrane with a pore size of 0.45 um tairolthe soluble fraction. For the lipids
determination, samples were freeze-dried and sievitl a 1 mm grid. Analyses were
performed according the macroscopic and biochemdwracterisations. The realised
measurements were: total and soluble COD; TS, \&5 dnd VSS; protein, carbohydrate and
lipid concentrations in total and soluble fractipd&A concentrations.

Analytical methods are detailed in Chapter 2 ($@c8.5).
4.3 Results and discussion

4.3.1 Impact of thermal pretreatment on sludge solubiliséion and
biodegradability

Solubilisation of COD and VS are often used to eatd the impact of pretreatment on the
sludge maximal biodegradability. Results are sunsadrin Table 4.1. As already shown
Climent et al. (2007) and Bougrieet al. (2008), the values of COD and VS solubilisation
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increased with temperature until 220°C, from 3.2186 and from 1.9 to 24 %, respectively.
The thermal pretreatment led to a transfer of paldie organic matter into the soluble phase,
lower than 0.45 um and could be assimilated teeenthl hydrolysis. Thus, the application of
thermal pretreatment on a largely particulate rdawdge (86 %VS) should make more
available organic components to the anaerobic migamisms and could allow an increase of
degradation rates and of produced biogas volume.

Conditions  Solubilisation  Solubilisation BMP Biodegradability
of COD of VS
% % ML cha-Gco introduced %
Untreated 165 + 17 a7
110°C 3.8+£0.2 1.9+0,2 186 + 10 53
165°C electric  18.0 £1.0 16.0+£2.0 195+9 56
165°C steam 17.8+0.4 140+£1.0 215+ 7 61
220°C 27.0+£1.0 24.0+£2.0 142 + 22 41

Table 4.1: COD and VS solubilisation, methane potential anodegradability of
untreated and pretreated WAS at different condstion

Nevertheless, the values of biodegradability (Takle) showed a threshold value in the
increase of methane production. Indeed, it incebasgh thermal pretreatment until a
temperature of 165°C, from 165 mH4.gcopin - for untreated sludge to 215 rks.Geopin - for
sludge pretreated at 165°C in steam mode. Thusp@uhe tested temperatures, the optimum
was 165°C. It is worth noting that an identicaliofl temperature pretreatment was found
for anaerobic digestion under mesophilic conditiBaugrieret al.,2008).

Moreover at 220°C, although a large solubilisatadnparticulate organic matter occurred,
sludge biodegradability was lowered to raw sludigelégradability with 142 méwa.Gcopin
This may be explained by the composition of solséd organic matter (Figure 4.1). At
220°C, protein solubilisation was similar to theeoobtained at 165°C in steam mode, i.e.
40.1 % and carbohydrates solubilisation stronglgrei@sed from 15% at 165°C to 1.2 %.
However COD solubilisation increased from 18 % 70%2. Thus, at 220°C, carbohydrates in
the soluble phase reacted with other componentgsotm products slowly or hardly
biodegradable. These results are in agreementtivitbe of Bougrieet al (2007), Muller
(2001) and Stuckey and McCarty (1984). They suggetiat the presence of “burnt sugar”
reactions and Maillard reactions for high pretreatimtemperatures. The brown color of the
soluble phase of sludge treated at 220°C confirthedpresence of new compounds, like
Amadori compounds and melanoidins which are reicatui to anaerobic degradation.
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Figure 4.1: Impact of treatment temperature on solubilisatibidVéS.

An objective of this study was to assess the impéadteating modes on solubilisation and
biodegradation results. Solubilisation of COD, i@l aarbohydrates, obtained at 165°C in
both modes, did not show significant differencdsreached around 18, 15 and 15 %,
respectively with both modes. On the other hanatgom solubilisation was slightly higher for

sludge treated with steam (40.2 % against 34.5 #datric mode). Moreover, the Newman-
Keuls test showed that the difference of BMP betwieatments at 165°C (in electric and
steam modes) were not significant with a 90 % anfce interval (Table 4.2). Thus, it can be
concluded that laboratory thermal hydrolysis carieeit in electric mode properly represents
industrial thermal hydrolysis carried out with stemjection.

Newman-Keuls test also showed that the improveneénsludge thermophilic anaerobic
biodegradability was not significant after the 1€Qfretreatment and confirmed the reduction
of sludge biodegradability after 220°C treatment.

Thermal pretreatment BMP Homogeneous groups
temperature Confidence level of 90 %
°C ML cha-GcoD introduced
220 142 + 22 X
No treatment 165+ 17 X
110 186 + 10 X X
165 electric mode 195+9 X X
165 steam mode 215+7 X

Table 4.2: Comparison of each methane production obtained diiferent thermal
pretreatment conditions (mean values of 4 succedmsich experiments).

Solubilisation values and methane production valtgsresenting initial and final conditions

of the anaerobic digestion, are not sufficient twam a full understanding of anaerobic
digestion mechanisms. Kinetics of intermediate potsl (VFAs and soluble COD) and final

products of anaerobic digestion (¢Hand CQ) are indeed interesting to explain

biodegradability differences, involved by thermaétpeatment and to observe the potential
degradation limits.

107



4.3.2 Kinetics of batch anaerobic digestion

The batch anaerobic digestion experiments of the sludge samples were realised in five
reactors, which were used in parallel. As in Bu#iet al. (2006), four successive batch

experiments were carried out in a same reactoedémh substrate in order to evaluate the
inoculum adaptation. The experiments were monitdwathg 22 days.

Figure 4.2 represents the measured GgMR minus VFAs in batch 4. It can represent the
transfer of compounds from the particulate phasthéosoluble phase, i.e., the behavior of
hydrolysis, thus the production of soluble compaud0.45um), before their degradation by
acidogenesis.

——Untreated WAS —#-110C
—4—165<T electric —8-165T steam
—*—220T
i 1.2
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Figure 4.2: Soluble compound concentrations during batch améerdigestion of
each sludge (batch 4).

Figure 4.3 represents methane production and VHfatrations for batch 2, 3 and 4 for
raw sludge and sludge treated at 110, 165°C andQ2UFA concentrations were not
monitored for batch 1. It is important to define t{FA concentration variations monitored
during experiments; they result from the VFA prattut by acidogenesis and from the VFA
uptake by acetogenesis and aceticlastic methansigerteor example, an accumulation of
acetate can be due to the step of acetate produister than the step of acetate uptake.
These values can bring interesting information itihe understanding of mechanisms
involved in the methane production.
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Figure 4.3: Methane production and VFA concentrations duringclibaanaerobic
digestions of (A) untreated WAS, (B) pretreated H0°C, (C) pretreated at 165°C in
electric mode, (D) pretreated at 165°C in steamerad (E) pretreated at 220°C.

4.3.2.1Soluble compound concentration kinetics

The soluble COD concentration variations (Figur@) 4of sludge pretreated in optimal
conditions (165°C) showed a direct degradationadditse organic matter and no significant
accumulation of soluble COD. Thus, pretreatmerdvedid a better accessibility of organic
matter, which was directly available for the biatad steps, and could minimise the limiting
effect of biological hydrolysis.

For the sludge pretreated at 220°C, despite a lsofjebilisation of COD (27 %), soluble
compound concentration at the end of experiment kigls and decreased very slowly. It
seems to indicate that compounds, formed at 220Q. (Melanoidins and Amadori
compounds) were hardly biodegradable.

In the case of raw sludge and pretreated at 118%¢st phase of degradation of particulate
organic matter from day O to day 3 and a secondelod degradation from day 3 to day 6
were observed. The significant accumulation of Bl@lucomponents seems to lead to the
conclusion that two types of particulate matterstitute the sewage sludge: one fraction is
quickly hydrolysed whereas the second fraction igranslowly hydrolysed. These two
fractions are less significant on the soluble C@BDoentration variations of sludge pretreated
at 165°C. But they can be clearly observed foslaklige samples in Figure 4.2.
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4.3.2.2VFA concentration and methane production kinetics

Methane production curves showed two phases (Figud® A first one, with a fast
production corresponding to the degradation of itgadccessible organic matter, like
monomers and dimers compounds or exopolymers,didsten day 2 to day 6. It is also
characterised by the production and the accumulaifoVFAs (from day O to day 4). The
second phase, with a slower production, corresponiti the degradation of hardly accessible
organic matter, like particulate macromoleculesorsity linked in sludge structure or
compounds located inside the cells lasted from @ato day 12-14. Finally, methane
production was null or very low from day 14 to 22.

The variations of acetate and propionate concentratould be associated to the first and the
second phases of methane production, respectiBatgh experiment 2 with sludge treated at
165°C in electric mode (Figure 4.3.C) could conftims hypothesis. It observed that the first
phase of methane production was mainly associatéldet acetate uptake, from the day O to
day 6. During this phase, the highest methane welumas produced and the acetate
concentration decreased strongly. The second pfasethane production was associated to
the propionate uptake. Indeed the start-up of dw®rsd methane production phase with the
uptake of propionate at day 7 could be observedagpidteau was reached at day 12 when the
VFA uptake was complete. According to Vavilet al. (2008b), the acetogenesis and
methanogenesis can be the rate-limiting stepsaeraiic digestion of a complex substrate at
a high organic loading. These observations seershtaw that the acetate and propionate
degradation steps can also be considered as atjnsitep like hydrolysis step during for the
anaerobic digestion of a complex substrate (WAShwn organic loading of 0.5cgpb per

gvs of inoculum like .

As discussed above, total methane production iserbawith thermal pretreatment
temperature. However, a significant decrease ofham&t production for raw sludge was
observed through successive batch experimentsr@@3.A). This seems to be linked to the
propionate accumulation. Thus successive thermioptiijestion batches of raw sludge may
lead to an accumulation of propionate as alreadgied by Speecs al. (2006).

In the case of sludge treated at 220°C, the finssp of methane production, which was from
day O to day 6 for the batch 2, had a tendencydecease in time through consecutive batch
experiments, and while a small methane productiwh @ slow degradation rate of acetate
were observed. This seems to indicate that theyhbrddegradable components produced at
220°C are slowly biodegradable. Thus the results @anfirm that the Melanoidins and
Amadori compounds are hardly and slowly biodegrédalbhe enhancement of methane
production observed during batch 4 could arise feonmoverestimation of produced volume
(resulting from very slowly biodegradable compourfidsn previous experiments) and not
from an adaptation of inoculum.
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4.3.2.3The calculation of propionate and acetate accumulain and methane production
specific maximum rates

The values of propionate and acetate accumulati@ximum rates, K expressed in

decoo.L™.d?, can be used to accurately evaluate the impathanal pretreatment on the

mechanisms of acetogenesis and methanogenesis (ftigpses 4.4.A and 4.4.B). This

parameter was determined from the slope of theatiregression line associated to the
accumulation phase of propionate and acetate frayn0dto the day corresponding to the
maximal accumulation of each batch experiment.

The values of Kopionate did not show statistically significant differencésSigure 4.4.A).
However, important differences were observed betwéee variations of propionate
concentrations of each sludge with an accumulatibpropionate in the case of the raw
sludge and the sludge pretreated at 220°C (Fig3:é 4nd 4.3.E), which could be correlated
to the values of Ketate INdeed, these propionate accumulations were @$sdcto a low
acetate accumulation maximum rate which may becasdsal to a low acetate production rate
(Figure 4.4.B). The values of ke Were below 0.10 gp.L™.d* when the propionate
accumulation took place. Thus, propionate accunauiatinvolved a partial inhibition of
acetogenesis.

Figure 4.4.C presents the maximum methane spegifiduction of each sludge through
consecutive batch experiments,cl§ being expressed in cgo.gcobintod™ This was
determined from the maximum methane productioniipeate throughout with experiment
time.

If we consider raw sludge, d4 decreased which was followed by the decreasenat fi
methane volume through consecutive batch expersn@ngure 4.3.A). This was associated
to a strong propionate accumulation and a decref&gcciate This comment could confirm
that a high propionate concentration can involvpagtial inhibition of acetogenesis and
methanogenesis steps. This was already underligedylnn et al 1998 who observed an
inhibition of acetate degradation by a high propienconcentration (1cgp.L™) during the
anaerobic digestion of propionate-enriched mixdtuoes at 35°C.

The values of K.etaethrough consecutive batches for the sludge treate2P0°C were low
with a value lower than 0.1Q:go.L™.d*, and a large production of acetate was observéd wi
a slow degradation of acetate, which was associtded low Kcys. Thus the produced
compounds (Melanoidins and Amadori compounds) hadiegative effect on acetate
degradation and methane production. These resoiftSrmed that a fraction of solubilised
organic matter were hardly and slowly biodegradable
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Figure 4.4: Acetate (A), propionate (B) accumulation maximurtesaand methane
(C) production specific maximum rates with differeronditions of pretreatment
through batch experiments.

For the sludge samples pretreated at 110°C andCl@i5th modes), ketaeValues were not
significantly different and were stable. Howevedrey showed important and statistically
significant higher values than for raw sludge. Egample in batch 2, Keiaiewas equal to
0.0939 gop.L™.d* and 0.1593 gp.L ™ .d™ in the case of digestion of raw sludge and sludge
pretreated at 165°C in steam mode, respectivelys €hhancement was observed in each
batch experiment. Moreover, the propionate accutioma were less important than in the
case of raw sludge and sludge pretreated at 22DK0ds, the solubilisation induced by the
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thermal pretreatment has an important impact on dtep of acetate production from
propionate and soluble components. The Figure Adved that the thermal pretreatment
allowed a decrease of the limiting effect of theaemobic digestion hydrolysis step by
solubilising a large part of organic matter, which more available by the anaerobic
microorganisms, in particular in the case of sluggetreated at 165°C in both modes. The
solubilised organic matter was directly degradelthwang higher acetate and methane
production rates, no or low propionate accumulatesd a higher quantity of degraded
organic matter.

The thermal hydrolysis enhanced the availabilityoodanic matter. Thus, the solubilisation
allowed to bring an available substrate in highmisa and it could allow maximising
intracellular reactions by a better developmerdegjraders and no propionate accumulations.

4.3.3 Conclusions

The degradation kinetics of untreated and thernmakyreated WAS were carried out in batch
reactor in order to evaluate the effect of avadabiganic matter on the main degradation
steps and on the potential methane. The effectthaimal pretreatment conditions were
determined by characterising the organic matténeainput and output thermal process. From
this work, the following conclusions can be drawn:

» Optimal conditions of thermal pretreatment wereaot®d at 165°C, involving a COD
and VS solubilisation of 18 and 15 % and a biodegpdity increase from 47 to 61 %.
At 220°C, although a large solubilisation of pastate organic matter occurred,
sludge biodegradability was lowered than other gdudamples (42%). Thus, a too
high temperature treatment leads to the produciaiowly and hardly biodegradable
compounds, like Amadori compounds and melanoidins,

* The Newman-Keuls test showed that the differenc8MP between treatments at
165°C (in electric and steam modes) was not sicaniti. Thus, the laboratory thermal
hydrolysis carried out in electric mode represepteperly industrial thermal
hydrolysis carried out with steam injection,

 For all untreated and pretreated WAS samples, san@e thermophilic batch
digestion tests were not necessary to evaluate maxinethane production, as an
adapted inoculum was used and VFA accumulationsircet through successive
batches. One batch test, monitored until VFA cotre¢ions reaches zero, seems
sufficient to measure the maximal methane prodoaioVAS,

* Methane production kinetics were strongly linked ttee acetate and propionate
kinetics. The results showed that the degradatiopropionate and acetate had a
limiting effect on the methane production. The atetdegradation was associated to
the first methane production phase and the propeodagradation was associated to
the second methane production phase,
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» The thermal hydrolysis could minimise the limitieffect of hydrolysis due to a large
solubilisation of organic matter, thus improved thailability of particulate organic
matter and enhanced the acetogenesis step, indadeter conversion of propionate
to acetate that avoided propionate accumulation.

4.4 Discussion

La biodisponibilité de la matiere organique est parametre influencant fortement les
performances de dégradation anaérobie des boua<té défini dans le chapitre précédent
comme un indicateur pertinent dans la déterminatianpotentiel méthane. En effet, la
solubilisation favorise la disponibilité initialeeda matiére organique et par conséquence
améliore généralement les vitesses de dégradaties éaux de conversion a une échelle de
temps donnée. Ainsi, plusieurs types de procédésréteaitement ont été élaborés afin de
solubiliser des composés particulaires tels que bleses d’épuration. Le prétraitement
thermique présente de nombreux avantages et notairphesieurs applications a I'échelle
industrielle via le procédé BIOTHELY'S Ainsi I'étude de I'influence de plusieurs états d
disponibilité initiale de la matiere sur les ciggtes de digestion anaérobie a été intéressante
pour mieux comprendre I'action du prétraitemendesta disponibilité sur les mécanismes de
digestion.

Le suivi de cing réacteurs batch fonctionnant egimmé thermophile et alimentés avec une
boue secondaire non traitée et prétraitée a diffésetempératures, a permis d’apporter des
connaissances sur I'impact de I'état de la masérdes cinétiques de dégradation anaérobie.
En effet, il a été mis en évidence que la solutils des composés particulaires présents
dans les boues secondaires permet de minimisdet/'litant de I'étape d’hydrolyse en
augmentant nettement les performances de dégradatiola boue traitée a 165°C. De plus,
dans ces conditions, I'accumulation de propionatété minimisée a travers les quatre
alimentations successives. En effet, cela pernitetfieccroitre et de conserver des vitesses de
dégradation élevées pour I'étape de dégradatioavars les quatre alimentations successives
et donc d’éviter une accumulation de propionate.

Cependant, la détermination des vitesses d’accuimmlaprésente un inconvénient
puisqu’elles ne permettent pas d’observer les mewes réels de dégradation. En effet, les
vitesses ont été calculées a partir des variatiessoncentrations en propionate et en acétate.
Les variations observées sont étroitement dépeeslamés vitesses de production et de
consommation. Ainsi, les valeurs des vitesses diactation peuvent avoir différentes
explications. Par exemple, une vitesse d’accunuiiafiaible peut étre due a des vitesses de
production et de consommation faibles ou bien @&svéa conclusion ne sera pas la méme
dans les deux cas : pour le premier cas, I'étapetiohnelle sera lente et donc limitante et
pour le second cas, I'étape réactionnelle seraleagi ne présentera pas d’effet limitant dans
le processus de dégradation.

La non accumulation de propionate dans le cas dmolee prétraitée dans des conditions
optimales peut étre également étre expliquée pardsence d’éléments-traces métalliques.

En effet, Kimet al. (2002), Speecet al. (2006) et Zitomeet al (2008) ont montré que I'ajout
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d’élements-traces métalliques, tels que le coltad),(le fer (Fe) ou le nickel (Ni), a un effet
positif sur la dégradation du propionate et deétate. Zitomeet al (2008) ont obtenu une
augmentation statistiquement significative de lgrdéation du propionate et de I'acétate par
'ajout soit de nickel, de cobalt ou de fer, pour % des échantillons de biomasses
thermophiles testées. Les vitesses de dégradatignogionate en condition thermophile sont
généralement plus sujettes a augmenter gracecat’'dp nutriment par rapport aux vitesses
de dégradation de I'acétate. Dans les boues d’'&épuayda concentration totale en éléments-
traces métalliqgues n’est généralement pas limitabependant, les composés peuvent ne pas
étre accessibles par les microorganismes épuragecasise de I'agencement complexe de la
matiére des boues. Ainsi, une étape de prétraitepemet de désintégrer la structure des
boues, ce qui pourrait rendre disponible et pluessible les éléments-traces métalliques par
la biomasse anaérobie, améliorant donc la dégmddti propionate. Cette hypothése n’a pas
pu étre vérifiée puisque les mesures des conciemtsagn éléments-traces métalliques n’ont
pas été réalisées.

Les suivis complémentaires des composés solublésritames (protéines et glucides) au
cours de la digestion anaérobie d’'une boue secandan traitée et prétraitée a 165°C ont
permis d’apporter des informations sur I'étape idlagéneése. Le protocole expérimental
utilisé est identique au protocole mis en placergeusuivi des cinétiques de dégradation
présenté dans ce chapitre. Les concentrations € B protéines et en glucides solubles ont
été mesurées a partir de prélevements réalisesoan@i fois par semaine au cours des
différentes dégradations. Une fois prélevé, I'étilan a été centrifugé puis filtré a 0,45 pm
afin d’obtenir la phase soluble, sur laquelle lealgses ont été effectuées (Paragraphes 2.5.6
et 2.5.7). Le volume total de prélevement a remté&senviron un tiers de la matrice
réactionnelle pour chaque réacteur. L'importance dalumes prélevés a pu entrainer un
artefact sur la détermination des productions céssilde méthane, ainsi les productions
cumulées de méthane n'ont pas été présentéesles $esl variations des concentrations en
composeés solubles et des débits de méthane ogtiLgliées.

La Figure 4.5 présente les variations des condamsaen DCO, en protéines et en glucides
solubles, ainsi que les débits de méthane, au adwmita digestion anaérobie thermophile en
condition batch d’une boue secondaire non traitgeétraitée a 165°C. Un réacteur contenant
linoculum seul, c’est-a-dire sans ajout de substmaété suivi afin de mettre en évidence
'absence de processus de dégradation de l'inocule® variations ont été suivies sur une
période de 46 jours pour vérifier la présence ol @ processus de dégradation lents. Dans
un premier temps, il est important de rappelerlgaenesures de concentrations en composés
solubles ne sont que le résultat de mesure adtimgtdes différentielles de production et de
consommation.
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Figure 4.5 : Variation des concentrations en composés solulilelst de méthane au
cours de la digestion anaérobie thermophile enitondatch d’'une boue secondaire non
traitée et prétraitée a 165°C (trait plein: concdion en DCO soluble moins la
concentration en AGV totaux ; trait discontinu ncentration en protéines solubles ; trait
en pointillé : concentration en glucides solubles).

Les variations en DCO soluble obtenues lors deslgratiation des deux boues étudiées ont
montré des comportements similaires a celles présgrdans la kigure 4.2» (Paragraphe

4.3.2). Dans le cas de la boue non traitée, unemagation de DCO soluble a été observée
durant les 6 premiers jours de dégradation carréayction de composés solubles est
majoritaire par rapport a leur consommation. Uresde accumulation est observée entre le
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jour 9 et le jour 15. Cette observation est condienpar 'allure de la courbe de production de
méthane obtenue dans l&igure 4.3» (Paragraphe 4.3.2) mais également par les dédbits
méthane correspondants (Figure 4.5). Ainsi, deuaseé distinctes sont observées : une
premiére phase correspondant a la dégradation depas®s particulaires facilement
accessibles entre le jour 0 et le jour 6 ; et wowsde phase correspondant a la dégradation de
composeés patrticulaires difficilement accessibleseele jour 9 et le jour 15. Ensuite, les
variations sont peu significatives. Pour la bouaitéde a 165°C, il semblerait que la
consommation des composés solubles soit dominantantd les 6 premiers jours de
dégradation. Cela peut étre expliqué par un plundyrapport de composés solubles
disponibles ou facilement accessibles grace augitefnhent thermique. Ainsi, I'effet limitant
de I'étape d’hydrolyse est minimisé grace a I'apphr traitement thermique. La seconde
accumulation de DCO soluble n'a pas été observétasuFigure 4.2» (Paragraphe 4.3.2).
En effet, aucune mesure n'a été réalisée entrode 9 et le jour 14, correspondant a
l'intervalle de temps ou la variation a été obsersar la Figure 4.5.

Le suivi de la dégradation a donc été approfondiéatisant les mesures des concentrations
en protéines et en glucides solubles (Figure 4.63.résultats ont montré que les composés
protéigues sont majoritaires dans la phase sopdiieapport aux composés glucidiques. Une
grande partie des composeés protéigues mesurésasa pbluble et donc disponibles sont non
dégradés. Ainsi, la nature des composés est égatamefacteur dans la dégradation. Le
réacteur, contenant I'inoculum seul, présente @égahd une concentration élevée en protéines
solubles. Ainsi, une partie des protéines mesue@ephase soluble peut correspondre a la
biomasse anaérobie mais aussi a des composés @iyslezes tels que les substances
humiques. Les glucides en phase soluble sont tadlsle$ (concentration d’environ
0,15 gco.L™) ce qui confirme que ces composés sont relativetrien dégradés. Lors de la
dégradation des deux types de boues, les variatieasoncentrations en protéines solubles
ont montré une légere accumulation durant les E8nm@rs jours d’expérience puis une
diminution jusqu’'a la fin de I'expérience. Les p#mies contribueraient aux phases
d’accumulation de la DCO soluble durant cette mirioCela pourrait indiquer que
'hydrolyse des protéines particulaires s’effectsir une longue durée, due a la faible
accessibilité des composés au sein de la strudeseboues secondaires. Le prétraitement
thermique améliore cette accessibilité en rendarg partie des protéines particulaires
disponibles puisque la grande quantité de protégodgbilisées apportée initialement est
rapidement dégradée. Les variations des concenisagn glucides solubles n'ont pas été
significatives, ce qui indique qu’a chaque instadé mesure, les vitesses de production sont
guasi-équivalentes aux vitesses de consommatiaorsi, Aiétape d’acidogénese, c’est-a-dire
'étape de dégradation des composés solubles psoghar I'hydrolyse des composés
particulaires, est trés rapide et ne présente gasain effet limitant dans le processus global
de la digestion anaérobie.

Le réacteur contenant l'inoculum seul n'a pas monde variations significatives des
concentrations en DCO, en protéines et en glucsddsbles (Figure 4.5). Seule une faible
production a été observée durant les 5 premiers jo& dégradation pouvant correspondre a
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de la matiere organique résiduelle présente dartsolee du digesteur. Les processus de
dégradation pour un inoculum seul sont donc mirémis

Les résultats ont donc mis en évidence que le sld@gi composés solubles au cours de la
dégradation n’est pas pertinent puisque les vanatides concentrations en protéines et en
glucides sont peu significatives. Cependant, illdemait que les variations observées sur les
concentrations en DCO soluble et en protéines iedteonfirmer la notion d’accessibilité de
la matiere organique particulaire.

La suite de I'étude présente le travail de modgétiraréalisé dans le but de représenter les
données expérimentales de dégradation, afin de xmmamprendre les phénoménes
réactionnels de la digestion anaérobie thermoptideboues d’épuration secondaires et
notamment ceux liés a la bioaccessibilité de lagrabrganique particulaire.
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Chapitre 5: Modélisation des performances
de digestion anaérobie thermophile en
réacteur batch : la cinétique de Contois

introduite dans le modele ADM1
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Chapitre 5. Modélisation des performances de digdasn
anaérobie thermophile en réacteur batch : la cinétjue de
Contois introduite dans le modele ADM1

Résumé

Le chapitre suivant est présenté sous forme d'ticl@scientifique.

L’étape d’hydrolyse enzymatique de la digestionéaohbie est un processus de dégradation
complexe des composés biochimiques, tels que lesdgls, les protéines et les lipides,
incluant des phases de production d’enzymes, dasdh, d’adsorption, de réaction et de
désactivation d’enzymes. En régle générale, letse#dditionnels de ces différents processus
composant I'étape d’hydrolyse sont représentés dansiodéle ADM1 par une simple
cinétique d’ordre 1. Pour un substrat complexegte les boues secondaires, il est nécessaire
de modifier la vitesse de réaction afin de premareompte I'impact de I'organisation matiere
organique et ainsi d’introduire les limitations ttansfert de matieres dues a des surfaces
d’échanges limitées qui sont rencontrées lors deolanisation de la surface du composé
particulaire par la biomasse hydrolytique.

Un modele mathématique de simulation, basé surMADa été proposé pour représenter les
données de la digestion anaérobie en conditiomibyginile de boues secondaires prétraitées
thermiquement. Le modele présente deux modificatessentielles : I'utilisation du modele
de Contois au lieu d’'une réaction d’ordre un poécrite les étapes de désintégration et
d’hydrolyse ; et une fonction de Hill a été pré&r& une fonction non compétitive pour
représenter I'inhibition de la méthanogénése atatte par 'ammoniac.

Les données expérimentales du suivi de la digesti@aérobie de la boue secondaire non
traitée et prétraitée a 110°C, 165°C et 220°C eden@ectrique ont été utilisées pour realiser
la calibration et la validation du modéle. Dansbet de minimiser l'influence de la
composition initiale de linoculum, seulement legrfprmances de dégradation de la
guatrieme alimentation ont servi a tester les nicatibns apportées au modeéle. Ainsi, nous
avons pu évaluer la capacité du modéle a repré@sknteomportement des variations des
AGV, du pH et la production de méthane pour chamse de dégradation de la quatrieme
alimentation en réponse au prétraitement thermagpéiqué.

Le modéle integre donc de nouveaux parametress: jezametres cinétiques pour I'étape de
désintégration Kn xe Ksxc et Kiec x9, Neuf parametres cinétiques pour I'étape d’hydrel
(kmeh Ksch Kiecoh Kmpn Kspn Kdecps Kmiin Ksji and Kgec) €t quatre parametres
stoechoimetriquesYke, Yen, Ypr €tY)). Les valeurs des parametres sont déterminéestia pa
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d'un ajustement des données simulées sur les demmgeerimentales du réacteur batch
alimenté avec la boue secondaire non traitée (pti@smlibration du modéle). Les données
expérimentales des réacteurs batch alimentés awecbdue secondaire prétraitée
thermiquement a différentes températures ont éigéats pour valider le modéle.

bY

Les simulations obtenues a partir des parameétréméss dans la phase de calibration
permettent de prédire correctement les tendancesddenées mesurées sur les différents
réacteurs batchs. Ces résultats valident donc ricegye empirique de modélisation et les
valeurs estimées des seize nouveaux parametresdtian

Les résultats obtenus a partir de ce modéle s@dbtes de représenter les variations des
concentrations en acétate de chaque réacteur batdh. variations en acétate sont
caractérisées par deux augmentations nettes dereemtration, provenant de vitesses
d’hydrolyse différentes de la matiere organiquetipaliaire. Les modifications apportées
permettent donc de mieux décrire I'hydrolyse enzygu@, qui est I'étape limitante dans la
digestion anaérobie de composés complexes. Ce aouwedele peut étre considéré comme
un outil intéressant pour le suivi, I'analyse epkimisation des digesteurs.

Basé sur:

Ramirez I., Mottet A., Carrére H., Déléris S., Vedenne F., Steyer J.P.Modified ADM1
disintegration/hydrolysis structures for modelingtdlh thermophilic anaerobic digestion of
thermally pretreated waste activated sludiyater Research3(14) : 3479-3492.
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5.1 Introduction and objectives

5.1.1 Introduction

5.1.1.1Modeling of WAS anaerobic digestion

Mathematical models are widely acknowledged to @®wnteresting and useful information
about phenomena occurring in complex systems. fiticpéar, the IWA Anaerobic Digestion
Model n°1 (Batstonest al, 2002) is a powerful tool for predicting and obtag a better
understanding about the behavior of anaerobic thgestreating sewage sludge. This
generalised model can indeed take into account iciaérind biological interactions between
solid, liquid and gas phases. However, ADM1 has atsne drawbacks.

5.1.1.1.1 Implementation of initial variables in ADM 1 model

Currently, the integration of complex substratehsas WAS in the input variables of ADM1
is a key issue. Indeed, in the ADM 1 model, a caxpbrganic waste is introduced as a
simple variableX. which is disintegrated into particulate proteicarbohydrates and lipids by
a first-order reaction. Thus, a detailed charazé¢ion of the sludge is required for a correct
implementation of ADM1 (Huetet al, 2006). In particular, a precise characterisatbn
particulate and soluble concentrations of carbodigdr, proteins, lipids and individual VFAs
is needed and from a practical point of view, thight be difficult to obtain. Fractionation of
the particulate and soluble phases is anothecdiffi, sludge characterization being generally
defined from particulate-soluble fractionation a#®pum (von Munclet al, 1999; Kimet al,
2002; Kampa®t al, 2007) even though this might not be the limit ptwysical accessibility
of biomass to the substrate.

The inert matter flow fromX; variable must to be accurately characterise sthieyield
coefficient leads the digester performances. Itldcde work out from the inert fraction of
WAS. The analytic method to estimate this fractisnan experimental measurement of
biodegradability by BMP tests (Angelidaki and Sasd®004). Galiet al. (2009) used the
anaerobic degradation test to measure and implethenhert fraction of each agro-waste in
their anaerobic digestion model. These tests ame-tionsuming since the measured
biodegradability is depended on degradation tince ganerally a long time, from 20 to 30 d,
IS necessary to obtain the methane maximal potekt@vever, it is still a good method to
determine the inert fraction.

5.1.1.1.2 Representation of ADM1 disintegration and hydrayseps

The hydrolysis step of the anaerobic digestionashglex substrate as waste activated sludge
is a very complex process. The complex multi-steyegss of hydrolysis may indeed include
multiple enzyme production, diffusion, adsorptioeaction and enzyme deactivation steps.
Zavarzin (1986) proposed a description of the hiydie process in two steps : the first step is
a bacterial colonization, during which the hydraybacteria cover the surface of solids and
the second step is the production of enzymes biebawmn or near the particle surface which
allow the production of monomers.
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Following the approach of O’Rourke (1968), Pavltdstaand Gossett (1988) and Vavik

al. (1996), disintegration was included in ADM1 mairty represent the pool of composite
organic material and to facilitate the modellingWAS digestion. The complex particulate
pool is also used as a pre-lysis repository of deachass. The disintegration step was indeed
originally intended to sum up an array of stepshsas lysis, non-enzymatic decay, phase
separation, and physical breakdowe.g(, shearing). In accordance with Eastman and
Ferguson (1981), this extracellular step was asdumde of first order and was considered
as an empirical function reflecting the cumulatie#ect of this multi-step process. This
approach has chosen in the ADM1 (Batstenal, 2002).

However, the first-order reaction is the simplggtetfor a description of the hydrolysis. This

function is an empirical expression that refle¢te tumulative effects of many processes
(Eastman and Ferguson, 1981; Pavlostathis andd@i#@bmez, 1991). However, the first-

order reaction assumes: that the hydrolysis reacsiondependent of the growth of bacteria;
and the substrate particles and the biomass regp®hsr producing hydrolysis enzymes are
available in excess for immediate and spontaneawdact with each other. This may

represent an oversimplification, since biomass might have direct access to substrate
particles and biomass/enzyme bindings are essdati#the microbially mediated particulate

substrate hydrolysis process to proceed (Rettat, 2008).

The hydrolysis step needs a more appropriated iequidrm to enhance the description of
the systems performance. It is essential for thi@nal design and operation of anaerobic
systems to predict the system stability and peréorces.

In the IAWQ Activated Sludge Model n°2 (Gujet al, 1995), the Contois model (Contois,
1959) has been selected for a better descriptiatosfly biodegradable organics hydrolysis.
This function integrates a ratio of substrate agdrdlytic biomass concentrations and can
account to the mass transfer limitations due to liheted surface area of particulate
substrates. Fernandez al. (2001) showed that the hydrolysis step might ddpen the
biomass concentration and activity. Thus, the satestmicroorganism ratio may be a better
limiting factor in the hydrolysis of particulatelsstrate rather than the substrate concentration
accounted with the first-order reaction.

In anaerobic digestion, Chen and Hashimoto (198@pdy used a modified Contois model
for the hydrolysis of dairy wastes and sewage stuavilin et al. (1996) used the Contois
function to represent the performances of anaerdigiestion of different substrates, such as
sludge, cattle manure, swine waste and cellulo$® fesults showed a good fit to the
experimental data and they concluded that the @omodel is appropriated to describe the
hydrolysis mechanisms. Myint and NirmalakhandanO@Ofitted well the measured data
during the anaerobic degradation of cattle man&fe=(0.914) and they obtained a better
prediction of COD than the other two models. Nopkamaet al. (2007) also adequately
represented the kinetics of hydrolysis of insolubdetion of municipal solid waste in a batch
digester. However, this function was not yet inéégd into ADM1 model.
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5.1.2 Objectives

The objectives of this study are to integrate thidal variables in function of the used

characterisation method and the Contois modelAdM1 in order to obtain a model able to

predict and interpret results from thermophilic envdic digestion of thermally pretreated
WAS. In the following, an overview of the modelwtture, assumptions and main model
parameters are presented. The dynamics of VFAsmmHmethane production obtained from
four different batch thermophilic anaerobic digestiof untreated and thermally pretreated
sludge samples are used to calibrate and to valtlatproposed model.

5.2 Methodology

5.2.1 Experimental approach

The experimental approach was similar and alreagcribed in the Chapter 2 (Sections
2.1.3). The detailed analytic methods are presentélde Chapter 2 (Sections 2.3.2, 2.4 and
2.5).

In each case, only the fourth batch experimentwsasl to calibrate and validate the model in
order to minimise the influence of the initial intem composition. The thermal pretreatment
condition at 165°C in steam mode was not usedisontbrk.

5.2.2 Modeling Approach

5.2.2.1Model Structure

5.2.2.1.1 Contois model

Although the hydrolysis of particulate organic mietehas been traditionally also modeled
according to first-order kinetics and is usuallysiolered as the rate-limiting step in anaerobic
digestion (Pavlostathis and Giraldo-Gomez, 199&jnes authors (Bryers, 1985 and Mata-
Alvarez, 1989) have pointed out that the mechanistoeschiometry, kinetics and modeling of
biological particulate hydrolysis have not yet beglequately studied. Indeed, the hydrolysis
of particulate substrate is a complex multi-stegcpss.

Consequently, the first order kinetics appearsetodit applicable under all circumstances and
an in-depth better understanding of the differemicpsses involved is needed to accurately
describe the disintegration and hydrolysis stepsthErmore, it has been shown that models
in which disintegration/hydrolysis is coupled toetlgrowth of disintegration/hydrolytic
bacteria and to substrate heterogeneity work watheat high or fluctuant organic loading
(Vavilin et al, 2008a). In particular, the Contois model has beéemonstrated to be well
adapted to represent different experimental dats fsem a wide range of organic wastes
(Vavilin et al, 1996; Sotemanet al, 2006; Nopharatanet al, 2007). The Contois model
that uses a single parameter to represent saturafidooth substrate and biomass can be
written as:
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S S/ X

Pprocess = K, processX m = K, processX Koot ST X
Where:
P orocess is the process rate (kgp.m>.d %),
Ko, process is the maximum specific uptake rate of the pro¢ds)
K's, process is the half-saturation coefficient for the raB6X (kgcop.m™),
X is the hydrolytic (disintegration) biomass cortcation (kgop.m™),
S is the particulate compound concentration-gegm>).
The Contois model has two particular cases witheexé values:
» First-order kinetic for biomass:
SIX >>>> K pocess  Pprocess™ K, processX
» First-order kinetics for substrate:
SIX <<<< K s Do KprocesX oo = i
K S, process K S, process

The remaining reactiond.€., acidogenesis, acetogenesis and methanogenesistriatsy
equivalent to those present in the standard ADML1.

To summarise, this modified ADML1 involves few aduliial parameters: three disintegration
kinetic parameters of composite& (i.e., knxe Ksxc and Kgec xd, nine hydrolysis kinetic
parameters for carbohydrates, proteins and lipi@s, knch Ksch Kdec,ch Kmpn Kspr Kdec,ps
Km,i, Ksji and Kyec,i respectively) and four stoichiometric parametefs, (Yen, Yor and ;).
Their tuning was performed by trial and error usihg experimental data set obtained from
the batch reactor fed with untreated WAS while otiger three experimental data sets.
those obtained from batch reactors fed with WASrtadly pretreated at 110, 165 and 220°C)
were used to validate the obtained valugs, the modified ADM1 was then simulated using
the model parameter values determined from theeatgd WAS experiment).

5.2.2.1.2 Hill function for modeling free ammonia inhibitia aceticlastic methanogens

In addition, the anaerobic biodegradation of WA®duces a large quantity of ammonia
which is the main cause of inhibition since, agadly pointed out, it is freely cell membrane
permeable. Inhibition is usually indicated by aréaese of the methane production and an
accumulation of VFAs (Kroekest al, 1979; Cheret al, 2008). Free ammonia inhibition is
included in ADML1 for aceticlastic methanogens usiman-competitive functions, however,
our experiments of pretreated WAS, acetate wasooipletely degraded and, in some cases,
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a second phase of acetate production was obsefsl phenomenon cannot be explained
with the non-competitive function included in ADMa&r modeling free ammonia inhibition
of aceticlastic methanogens and the following Hiliction (Hill and Barth, 1977) was used
instead:

|NH3 - b* |:1_ - HSNHS — :|
K SNH3 + SNH3,|im

Where:

Invz IS free ammonia inhibition factor of aceticlagtiethanogens,

b is the maximum desired value for ammonia inhibitio

Sws s the free ammonia concentration (kmohe),

Suhz,imis the mean free ammonia threshold concentrakiomolgy.m™),
K is a tuning parameter,

a is the Hill coefficient that defines the slopetioé drop in the inhibition function.

5.2.2.1.3 Liquid/gas transfer coefficients

The liquid/gas transfers are described from Henligig which can describe the equilibrium
between liquid and gas phases for,C80, and H. The dynamic gas transfer rateg are
expressed as:

n=k.a, (Siq,i —Ky, pgasi)
Where:
kia; is the overall transfer coefficient multiplied byecific transfer area of gas i

Siq; s liquid concentration of gagkgcop.m?),
Ky, is Henry's law coefficient of gas(M.bar?),

Pgsi IS partial pressure of gagbar).

In ADM1, the liquid-gas transfer coefficient valuage identical for all gas. Howevedg,a
varies widely depending on reactor size, dimensitunbulence, liquid flow, gas flow and
diffusivity values. In order to take into accouhese differences, three kinetic coefficients
were used, one for each gdsacm, kiaco, and k ay, for methane, carbon dioxide and
hydrogen respectivelyk aco, was estimated for each batch reactor by fitting (G
produced in the gas phase. Then, as recommendedusgd? al. (1990),k acn, andk ay,
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were estimated from the carbon-dioxide gas transbefficient and diffusivity coefficients,

using the following equation:
D 1/2
kLa,i = kLaco2 {D—lJ

co,
WhereD; is the diffusivity of gas (m?.s™).

5.2.2.2Model implementation and initial conditions

The modified ADM1 was implemented using MatLab/Simkil(Rosen and Jeppsson, 2002).
The applied solving algorithm in the simulation gystis ODE 15 s: a variable-step, variable-
order solver based on the numerical differentiatamulas.

Values for initial conditions of most of the modalriables were directly obtained from the
experimental measurements on the WAS samples. Tdraatbrization of WAS samples was
presented in the Table 5.1.

It was assumed that the substrate particulate C@® mainly present int¥. and little into
Xen, Xpr andX;; because, unlike other wastes such as food wastdshydrates, proteins and
lipids are embedded into the flocs of the WAS. Thiial value of X was the sum of
particulate COD concentrations from the reactoroteeffeeding and the substrate. Initial
values ofS;, andS,, were taken equal to the measured sugar and aroide eoncentrations
at timet = 0. The initial values for the different VFABE(, Sac; Sro. Su and S,5) were also
obtained from the measurements performed just déteding the reactor. The pH was
calculated from the ionised forms of VFAs, bicard@m ammonia and cation/anion
concentrations. Ammoni&() and bicarbonateS¢) were measured by Kjeldahl method and
TOCmeter, respectively. Anion concentrati®, was taken equal t§y according to Rosen
and Jeppsson (2002) and cation concentragigg) (vas adjusted in each case according with
experimental pH. Initial values of the differenbimiass concentrations were determined to fit
to the VFAs curves obtained from each batch reactor
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Yield of product on ADM1 Untreated WAS WAS pretreated WAS pretreated WAS pretreated

substrate Default at 110°C at 165°C at 220°C
kgcon-kgcon™

fsi x 0.10 0 0 0 0

fxi xc 0.25 0.606 0.506 0.475 0.528

fon xc 0.20 0.096 0.134 0.135 0.107

for xc 0.20 0.160 0.164 0.149 0.113

fi xc 0.25 0.138 0.196 0.242 0.252

Dy”am'c SEIEE Units Initial conditions values”
variables

Xc 2.89 3.14 2.71 1.72
Xeh 0.1 0.1 0.1 0.1
Xor 0.1 0.1 0.1 0.1
Xii 0.1 0.1 0.1 0.1
Xi 12.0 12.0 11.4 11.3
S 0 0 0 0
S kgcop.m™ 0.010 0.017 0.025 0.035
Saa 0.010 0.003 0.401 0.347
Sa 0 0 0 0
Sia 0.079 0.037 0.043 0.049
S 0.144 0.092 0.034 0.002
Soro 0.707 0.121 0.120 0.399
Sac 0.321 0.257 0.240 0.317
Sc kg-molec.m™ 0.0142 0.0159 0.0159 0.0151
Sn kg-moley.m 0.0588 0.0580 0.0568 0.0591

!Standard ADM1 values are those recommended indast al. (2002).

?Initial conditions values are determined from eipental data obtained in this study.
Table 5.1: COD flux for each sludge composite particulate maleduring the
disintegration process and initial condition valoésodel variables.

5.2.2.3Model Calibration

COD fractionation into particulate proteins, carpdtates, lipids and inerts of the sludge
composite particulate material is one of the maosical steps when calibrating ADM1 for
complex particulate substrates such as WAS. Thesehgimetric coefficients are strongly
correlated to the waste composition and intringiaracteristics and, as a consequence, they
have to be specified for each sludge. In the ptestewly, particulate inerts from composites
fraction, fxi x,, was determined from the final measured biodedpitia(BD) of each batch
test. The remaining COD or inert fractionlisBD. Since it is difficult to clearly distinguish
between particulate and soluble inerts and sinceobjective is to analyze the dynamics of
non-inert materials, it was decided for simplicity set all inert material to the particulate
variable ands; xcwas then taken equal to 0. The other stoichiometéficients i(e., tn xo
for xc andfj_xc) were determined from the measured carbohydratéeip and lipid contents
of the WAS. These concentrations were expressedas &hd the stoichiometric coefficients
were directly determined from the ratio of the CODeach component over the total COD
particulate concentration. The fractionation resaitspresented in the Table 5.1.
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Another important critical step is well-define thialues of initial conditions of the model
variables. As already said, the values of initih@mic state variables were directly obtained
from the characterization of WAS. Table 5.1 presé¢nhéssubstrate characterization used to
simulate each WAS digestion.

Total and individual VFAs, pH, cumulative methanedanarbon dioxide production
experimentally obtained using the untreated WASewesed to calibrate the model. Most
parameters values were kept identical as thoseopeaporiginally by Batstonet al. (2002)
except the stoichiometric coefficients of butyratel valerate from amino acidse(, foy aa and
fva.ag that were respectively taken equal to 0.16 a8 thstead of 0.26 and 0.23. The decay
rates (.e., kiegd Of the different microorganisms were also modifisom 0.04 to 0.01. Finally,
the ammonia inhibition coefficients of the Hill fcion were the followingb = 1, a = 100,

K = 1.015,Suns,im = 6*10°. The biochemical parameters and yield of biomassutistrate of
the new process rates related to disintegrationhgddblysis were obtained by trial and error
and are presented in Table 5.2.

Parameters Composites Carbohydrates  Proteins Lipids
Kn 1.75 10 10 10
Ks 0.3 0.5 0.5 0.5
Kdec 0.01 0.01 0.01 0.01
Y 0.4 0.1 0.1 0.1

Table 5.2: Biochemical parameters and yield of biomass on tsatiesof the new
process rates related to disintegration and hydisly

As can be seen in Figure 5.1, modified ADM1 modelutations closely follow the dynamic
evolutions of the different variables and they argproved when compared to standard
ADM1 model simulations. The initial conditions wetlee same for both models and are
indicated in Table 5.1 which were determined frorpegknental data obtained in this study.
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Figure 5.1. Simulated individual VFAs, pH and cumulative Ckroduction vs
experimental data for wuntreated WAS. Comparison tfe proposed
disintegration/hydrolysis model with standard ADNt&d circles and thin plain line:
experimental data points, black dashed thin linendard ADM1, black thick plain
line: modified ADM1)

5.3 Results and discussion

5.3.1 Impact of thermal pretreatment on sludge solubilisdion and
biodegradability
A detailed description of the thermal pretreatnedfects was presented in Chapter 4.

The main conclusions were that the optimal conditiohthermal pretreatment were obtained
at 165°C. COD and VS solubilisations of 18 and 1%a8d a biodegradability increase from
47 to 61 % were obtained. At 220°C, the productdrslowly and hardly biodegradable
compounds, like Amadori compounds and melanoiduas, observed which inducing a lower
biodegradability than other sludge samples (42 %)e thermal hydrolysis at optimal
conditions could minimise the limiting effect of drplysis due to a large solubilisation of
organic matter, thus improved the availability eftculate organic matter and improved the
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acetate production rate, inducing a better conerrsif propionate to acetate that avoided
propionate accumulation. Moreover, the study ofrdegtion steps showed that the acetate
and propionate were the most important intermegietducts. Therefore, the proposed model
has to well simulate by-product kinetics.

5.3.2 Model Application

The behavior of the modified anaerobic digestion ehdhs been compared to the one of the
standard ADM1 (with the disintegration standardldjieoefficients and initial conditions
indicated in Table 5.1 which were determined frotpegimental data obtained in this study)
and to experimental results in simulating the b@&raef a batch thermophilic anaerobic
digestion of thermally pretreated WAS. The calilmatand the application of the model were
only realised on the fourth successive batch erpari. Thus, an adaptation of the inoculum
toward the substrate was performed. This adaptatias represented in the model by
variations of the biomass concentrations betweeh @#AS digestion.

5.3.2.1Availability of organic matter

In order to represent the difference in availapibf organic matter between untreated and
pretreated WAS, initial concentration values fosimliegration biomass used in the Contois
model were lower in the untreated WAS than in thedrpated ones. For the raw sludge, a low
concentration of disintegration biomass (26, = 0.12) was applied because a large quantity
was in a particulate form leading to a slow acekatetic and a low quantity of acetate being
produced. For the pretreated sludge at 110°C abd@6the limiting effect of organic matter
availability was less important, thus the concemns of disintegration biomass was
arbitrarily increased to 0.5. On the other handyntter to account for the negative effects of
further increase of temperature, the initial vadi¢he disintegration biomass was set equal to
0.1 for the WAS pretreated at 200 °C.

5.3.2.2Representation of the incomplete degradation of atate

The ammonia inhibition function was also modified agcount for the influence of
temperature pretreatmerSs im Was increased to 4.5*F0at 110 °C, 5*16 at 165 °C and
5.2*10° at 220 °C and, if b was kept equal to 1 for 116 465 °C pretreatment, it was
decreased to 0.6 at 220 °C. Of course, this ldseva not fully correct since it would mean
that even at null ammonia concentration, inhibii®present. It thus account for the influence
of other compounds (e.g., Amadori compounds andamoédlins) and should be here only
considered as a way to keep the model as simplpoasible, not trying to represent
components that were not measured.

Concerning acetate evolution Schnurer and Nord20§8) showed that a shift, from the
aceticlastic mechanism to the syntrophic pathwaygucs when the NHN concentration
increases above 3 g'LIn our case, this dual acetate-degrading pomashould not be
present since ammonium concentration was aroundr&0*. Acetate oxidation could also
contribute to the total aceticlastic methanogenégBistersen and Ahring, 1991) but this
pathway is usually considered as minor comparedceticlastic methanogenesis and we
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decided to ignore it, as done in ADM1. Finally, themoacetogenesis may be significant
under psychrophilic conditions (Rebeical, 1995) and so it was not considered in our study.
As a consequence, the incomplete degradation ¢htacand in some cases the second phase
of acetate production was represented taking ictmunt the free ammonia inhibition of
aceticlastic methanogens. The Hill function was ehasis inhibition.

5.3.2.3Modeling of experimental data

Besides these very few changes, all other parametere strictly equivalent to those used to
simulate the untreated WAS. Figures 5.2 to 5.4laysthe simulated (with both models) and

experimental results for the 110°C, 165°C and 220&ireated WAS. As can be seen, model
simulations closely follow the dynamic evolutiorfstiee main variables, in the liquid and but

in the gas phases. The model predicts well the digsaof the biogas production rate as a
response of the pretreatment imposed. Small dewsitin predicting the cumulative biogas

production have been found. It appeared that the a which acetate is converted into
methane is somewhat underestimated. This may hauéied from either underestimation of

the substrate consumption coefficients for acedtada methanogenesis or from an

overestimation of the inhibition of this activity mmmonia.

5.3.2.3.1 pH

The pH model simulation was able to reflect the dsethat were observed in experimental
data. The pH prediction is closely related to thi#goaand anion concentrations in the reactor,
and actually, the difference between the two comagons. Since the input ion
concentrations were not measured, it was calculagedy the initial pH value and taking into
account the initial concentrations of ammonia, latky and ionised VFAs, in the reactor.
The value of the input cation minus the input anammcentration from the reactor was
arbitrarily increased in the model, so that thdiahipH values were calibrated. For both
untreated and pretreated WAS. The pH was in geinemalrange of 7.18-7.59, with the low
values corresponding to periods where VFAs accummutathe thermophilic batch reactors.
In all cases, pH varies within c.a 0.3 units, ewdren the process was inhibited and the VFA
accumulated. The relatively large resistance agahichanges was probably due to the
reactor buffering capacity.
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Figure 5.4: Simulated individual VFAs, pH and cumulative Ckroduction vs
experimental data for 220°C pretreated WAS. Comspari of the proposed
disintegration/hydrolysis model with standard ADNt&d circles and thin plain line:
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5.3.2.3.2 Propionate variations

The propionate accumulation reflected for both sated and experimental data are in
agreement with other investigations (Speetal, 2006). They showed that an accumulation
of propionate is often present under thermophibaditions in anaerobic digesters. From
Figures 5.2 to 5.4, it is clear that until a tengbere of 165°C, the propionate degradation is
improved by the pretreatment. In fact, the therpratreatment reduced the limiting effect of
the hydrolysis step by solubilising a large parbgfanic matter, which is then more available
to the anaerobic microorganisms (Jolis, 2008).ha tase of sludge pretreated at 165°C
(Figure 5.3), the solubilised organic matter wasaly degraded, allowing higher acetate and
methane specific production rates, lower propiorsteumulation and a higher quantity of
degraded organic matter. As already said, in tH®Q2retreated WAS case, carbohydrates
present in the soluble phase react with other compis to form products slowly or hardly

138



biodegradable. It is interesting to note that pwopte accumulation limited the final
accumulated methane volume.

The acetate and propionate accumulations were daa tinportant limiting effect of the
hydrolysis step. VFAs of higher molecular weighte degradation products of sugars and
amino acids respectively and remain at low levelali cases, meaning that they are rapidly
consumed by acetogens bacteria. The individual VF&sd methane production
experimentally observed were another sign showhedimitation of hydrolysis step because
the maximal methane production and maximal acgtaiduction were reached between day
4 and day 13. The modified model was also able tplagx the dynamics of acetate
accumulation obtained in the untreated and 110®Drgated WAS, which was characterised
by two peaks of acetate concentration and may e tdudifferent hydrolysis rates for
composites.

5.3.2.3.3 Methane productions

Total methane production increased with thermalrpadnent temperature. Nevertheless, no
influence could be clearly observed on the kinetitsnethane production for the different

thermal pretreatment conditions. This can be expthiby the conditions of BMP tests

(notably low organic load) which are favorable toaerobic digestion. For the sludge

pretreated at 165°C, a low methane production visemwed after day 10, arising from the

slow degradation of propionate.

5.3.2.3.4 Experimental data vs simulated data

Figure 5.5 shows the agreement between the VFAsertration and methane produced
predicted by the modified ADM1 model and the meadWFAs concentration and measured
methane produced respectively, from the untreatetl @etreated WAS. The agreement
between the predicted and measured values wastistty significant in both cases €
0.005), for each of the four WAS with correlatiometficients indicated as legends in Figure
5.5. If the overall data points are consideréaf10.9431 and 0.9915 (at the same significance
level) are obtained for VFAs concentration and raeéh produced respectively. This
agreement contributes to validate the modeling @gpgr as well as the sixteen model
parameters established in this study.
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produced, for untreated and pretreated WAS. Thelation data come from modified
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5.3.2.4Discussion

In order to achieve accurate model predictions itnportant to define the properties of the
sludge stream entering the digester. For orgartistances, the ADM1 model defines these
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inputs in terms of soluble and particulate COD. Bewage sludge, the main part of the
organic loading is associated with the particul@a@D. The particulate COD entering the
digester is defined in terms of biodegradab}g) (and non-biodegradable components.
Estimation of these parameters is often challenfpngnany data sets as in many cases the
sludge COD is not reported and in almost all caskes, biodegradable fraction is not
independently measured. Moreover, the valueXpfis such is not sufficient to precisely
predict the amount of methane that will be produd¢edur experiments, for exampb&, was
equal to 3.19 kgyp.m™ for the untreated sludge and to 3.44, 3.01 antl Rop.m> for the
thermally pretreated sludge at 110, 165 and 220ré€pectively whereas the maximum
methane production was observed for the pretredtaied65 °C. It is thus clear that the
content of the composites in terms of carbohydrgiesteins and lipids — together with the
availability of these substrates to the microorgars — is at least as important as the
concentration of composites in itself. As a consege, if the model is to be used as an
analysis and design tool, it would largely ben&fhim more careful characterization of these
parameters. A standardised protocol for determitteganaerobically biodegradable fraction
of the sludge COD would assist in this regard. Tinenania and total nitrogen concentrations
present in both the feed and the inoculum also nedxt precisely characterised because of
their impact on pH buffering and inhibition funat®

Overall the modified ADM1 model (Contois kinetiditéd the measured data better than
standard ADM1 model (first-order kinetic) as showrFigures 5.1 to 5.4. The trend and the
goodness of fit of the modified ADM1 model were s@tent throughout the full range of the
tests. This finding supports the contention thatdhlestrate-microorganism rati§/{) may

be a better limiting factor in the hydrolysis ofrppeulate substrate, rather than the substrate
concentrationg) as modeled by the first-order reaction model. fdwilts are in agreement
with other studies that had used Contois modekszidbe anaerobic hydrolysis of particulate
wastes. As an example Myint and Nirmalakhand2006) evaluated three of the more
common hydrolysis models—the first-order model; seeond-order model; and the surface-
limiting reaction model (also known as Contois kioemodel), for their suitability in
describing hydrolysis-acidogenesis of cattle mamesedues. They found that the surface-
limiting reaction model followed the trend of theeasured data more closely and fitted the
measured data slightly better than the other twdetso

5.3.3 Conclusions

A slightly modified IWA ADM1 model for thermophili@naerobic digestion of pretreated
WAS was calibrated and validated using batch erpamtal data sets. From this work, the
following conclusions can be drawn:

» The model was based on the following hypothesis:dibmtegration and hydrolysis
processes are described according to Contois mddel;ammonia inhibition for
aceticlastic methanogens can be represented acgdodthe general Hill function,

A parameter set of three disintegration biochemigatameters, nine hydrolytic
biochemical parameters and four stoichiometric patar values was included in this
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modified model. Predictions by the model using fagameters established in this
study agreed well with the data measured undegreifit pretreatment conditions,

* The resulting model was able to explain the dynanoicsacetate and propionate
accumulations, pH variations and methane produstiobtained in some batch
experiments,

* Since hydrolysis has been recognized as the rmaigAdg step in the anaerobic
digestion of complex particulate substrates. Inddabd effect of limiting-surface
reaction involved by the Contois model allowed tellveimulate all the experimental
measurements. These findings can be of value irguieg, monitoring, analyzing,
and optimizing the WAS anaerobic digestion.

5.4 Discussion

Le modéle IWA Anaerobic Digestion Model n°1 (Batstoet al, 2002) est un modéle
mathématique performant, qui posséde le grand agantd’intégrer les interactions
biophysico-chimiques se produisant entre les phpadgulaire, liquide et gazeuse lors de la
digestion anaérobie. Cependant, I'application denwalele a la digestion de composés
organiques complexes tels que les boues d’épurationcipales fait apparaitre deux limites :
la détermination des variables initiales et destivas de matieres lors de I'étape de
désintégration de la variahlg et la vitesse de réaction utilisée pour représdaseétapes de
désintégration et d’hydrolyse dans le modele.

Grace aux données expérimentales de dégradati@nadna thermophile en condition batch
d'une boue secondaire non traitée et prétraitéemineement a différentes températures,
nous avons réussi a élaborer un modele de simulbaésé sur TADM1 capable de représenter
le comportement des réacteurs. Tout en consernsitpriocessus réactionnels du modele
ADM1 de base, nous avons proposé une meéthodologig pnplémenter les variables
initiales et les rendements de désintégration eis rvons également modifié la réaction
d’ordre un des étapes de désintégration et d’hyseopar une fonction de Contois pour une
meilleure représentation de I'effet limitant deykinolyse. Les nouveaux parametres ont été
calibrés grace aux données expérimentales du deild dégradation de la boue non traitée et
ont été validés avec les données de dégradatioautles boues.

Les variables initiales du modele nécessitent @’étrrectement définies pour obtenir une
représentation précise des performances des rémctee modele modifié présente 28
variables initiales dont les valeurs correspondalat caractérisation de la boue d’entrée sont
présentées dansTable 5.1» (Paragraphe 5.2.2.2). Elles permettent de ddénsubstrat en
termes de concentrations en composés particulatesolubles. La détermination des
concentrations initiales s’est donc basée sur lactérisation chimique et biochimique
effectuée sur les échantillons de boues étudiémsfradtionnement par centrifugation puis
filtration a 0,45 um a été utilisé pour séparerghases particulaire et soluble. Ensuite, des
analyses biochimiques ont été effectuées sur chaluase. Pour les boues étudiées, la matiere
organique est principalement sous forme particeladtinsi, la variableX; a été définie a
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partir de la concentration en DCO particulaire mésudans I'échantillon. Cependant, les
seules valeurs d§; ne permettent pas d’expliquer les différencesatéopmances observées
sur chaque boue. En effet, les valeurXgdsont de 3,19, 3,44, 3,01 et 2,0bkgm pour la
boue non traitée et prétraitée a 110°C, 165°C @tQ2espectivement, alors que la production
spécifigue maximale de méthane a été observéelpboue prétraitée a 165°C. Cette matiére
particulaire est donc divisée en une fraction dééres biodégradables et en une fraction de
matieres non biodégradables. La définition de cesxdfractions dicte les résultats de
simulation. Nous nous sommes basés sur les résdkst tests de dégradation anaérobie en
condition batch pour déeterminer la fraction de @ratiinerte soiffx x. Les teneurs des
différents composés biochimiques en phase pariieutnt également importants afin de
déterminer les fractions de chaque composé. Aimmis avons calcul®n xq for xc €t fi_xc a
partir de la mesure de la concentration en DCO hbjuwe composé biochimique sur la
concentration en DCO particulaire. Les valeursfdmgions biochimiques se basent donc sur
les caractéristiques intrinseques du substrat, r@ioetnent aux travaux actuels de
modélisation qui se basent généralement sur lesursaktandards du rapport de I'lWA sur
'ADM1. Les variables initiales, caractérisant ldgse soluble, doivent également étre
définies afin de représenter la solubilisation d@e rhatiére, induite par I'action du
prétraitement thermique. Le protocole de cara@Bos de la matiere organique des boues
d’épuration présenté dans les travaux de cetteetpesmet donc de définir les variables
initiales du modele.

La nécessité de bien définir le substrat a traitentre que la qualité de la matiére organique a
dégrader est un paramétre important a définir dinreprésenter les performances de
dégradation anaérobie. En effet, les composés pséseont pas les mémes vitesses de
dégradation et la méme dégradabilité suivant lepahibilité (soluble ou particulaire) et leur
nature. Il n’est donc pas possible de représeesepérformances a partir de la seule valeur de
matiere organique ou de DCO. La qualité de la mat@rganique est donc un indicateur
pertinent des performances de deégradation anaér@mpendant, pour des composés
complexes tels que les boues secondaires, l'org@misde la matiére fait intervenir un
phénomene d’accessibilité de la matiére partioellgiri est mal représenté par la vitesse de
réaction utilisée dans le modele ADM1 standard imeau des étapes de désintégration et
d’hydrolyse.

Ainsi, nous avons modifié la vitesse de réacticorde un pour les étapes de désintégration
et d’hydrolyse par une fonction de Contois. L'imuation du rapport substrat sur biomasse
(S/X) permet de créer une notion de surface d'échangee des microorganismes
hydrolytiques et le substrat particulaire a dégrades résultats présentés dans I€Sgures

5.1 a 5.4» (Paragraphe 5.2.2.3 et 5.3.2.3) montrent quaddéle ainsi modifié représente
mieux le comportement des différentes cinétiguedégadation mesurées. Le rapp&tX)

est un meilleur facteur limitant pour représentkydrolyse de composés particulaires par
rapport a une vitesse de réaction d’ordre un.

Lors de la simulation des dégradations anaérobi@sedboue secondaire non traitée et
prétraitée thermiquement présentées dans ce ahalgitfonction de Hill a été utilisée a la
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place de la fonction non compétitive habituelle ddam but de représenter la dégradation
incompléte de lacétate. La Figure 5.6 présentevoligion de la concentration en
ammoniaque simulée par le modele modifiee dans de de la boue non traitée
thermiquement. Une augmentation de la concentratiorammoniaque de 50 mg™ a

88 mg..L™ au cours de la dégradation de cette boue estvalesdBrace a la fonction de Hill
et a I'ajustement des données simulées avec lesdsrexperimentales sur la dégradation de
'acétate, nous avons évalué le seuil limite dedacentration en ammoniaque a partir duquel
linhibition sur la dégradation de I'acétate apfiaraa valeur était égale & 6:3@mol.m* soit

84 mg..L . Cependant, cette valeur d'inhibition par I'amnzanie est faible. De plus, une
concentration en ammoniaque inférieure & 20@.hifest généralement considérée comme
bénéfique puisque I'azote est un nutriment esdestile microorganismes épurateurs (Liu et
Sung, 2002). Cheat al. (2008) ont effectué une synthése des seuils ditibin rencontrés
dans les procédés de digestion anaérobie. Le ssugompris entre 1,7 et 14.5™. Cette
différence est expliquée par l'effet d’adaptatioa kh biomasse a des seuils élevés en
ammoniaque. Ainsi, l'utilisation de la fonction Hél semble ne pas étre justifiée dans notre
cas d’étude. Un suivi de la dégradation anaérdimentophile en réacteur batch d’'une boue
secondaire non traitée et prétraitée a 165°C suj, 4béte effectué postérieurement aux
données présentées dans l'article précédent afuelieer cette hypothese. Les résultats ont
ainsi confirmé une amélioration possible du mogetmosé.
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Figure 5.6 : Concentration en ammoniaque simulée par le modetdfié@ ADM1 lors de
la dégradation de la boue non traitée thermiquement

En effet, lors des tests supplémentaires de dégpadatffectués sur 45 j, les concentrations
en azote inorganique sous forme Nidt NH; ont été mesurées afin de vérifier I'hypothése de
I'utilisation de la fonction de Hill (Figure 5.7Ainsi, trois nouveaux réacteurs ont été suivis :
deux réacteurs dégradant une boue non traitéeeapeée a 165°C et un réacteur témoin non
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alimenté en substrat. Les résultats montrent umaindiion de la concentration en
ammoniaque au cours de la dégradation ce qui magbgras de valider une inhibition par
lammoniaque des méthanogénes acétoclastes vidisitibpn de la fonction de Hill.
L’inhibition par 'ammoniaque ne peut donc pas éxpér la dégradation incompléte de
I'acétate. Pour la suite, il nous a paru préférdeleéintégrer dans le modéle une fonction non
compétitive a la place de la fonction de Hill.

Les variations en NH lors de la dégradation de la boue non traitéeeptést deux phases
distinctes de production puis de consommation. Gegtions sont dues a la production
d’ammonium lors de la dégradation des protéines lat consommation de 'ammonium par
les microorganismes pour leur croissance. La prenpéase est comprise entre le début de
I'expérience et le jour 9 puis une seconde phase énjour 9 et le jour 15, suivie d'une lente
diminution jusqu’a la fin I'expérience. Les phasksproduction peuvent donc provenir de la
dégradation de deux composés protéiques ayantitbssas d’hydrolyse différentes et les
phases de consommation correspondraient a la comatom de I'ammonium par les
bactéries acidogenes, acétogénes et méthanogamdsyuocroissance. Dans le cas de la boue
prétraitée a 165°C, la concentration initiale eny;Nést plus élevée ce qui est di a I'étape de
prétraitement thermique qui entraine une désamimales acides amineés.
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Figure 5.7 : Suivi des concentrations en hHet en NH sur 45 j dans deux réacteurs
dégradant une boue secondaire non traitée et ipgétra 165°C et un réacteur non
alimenté en substrat.
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La premiére phase semble montrer une vitesse drigiion en NH' plus rapide par rapport

a la boue non traitée et la deuxieme phase ne mpag d’accumulation, laissant supposer
gue la vitesse de production est égale a la viteeseonsommation. Le prétraitement
thermique, qui permet de rendre la matiere organfus accessible, induit une quantité de
matiére dégradée plus importante lors de la prempbdase. Il est donc possible d’émettre
I'hypothése que la production de Ha été plus faible lors de la deuxiéme phase, gxalit
donc qu’aucune accumulation de NHh'est observée. Ces observations confirment les
résultats du Chapitre 4 (Paragraphe 4.3.2.2) quiponté sur I'étude des cinétiques de
dégradation en condition batch d’'une boue secomdain traitée et prétraitée a 110°C, 165°C
(selon deux modes) et 220°C. En effet, les variateam NH" et des productions de méthane
mettent en avant I'existence de deux flux de megiéssues de la dégradation de composés
particulaires ayant des vitesses d’hydrolyse difiees. La dégradation de la matiere
organique des boues secondaires est donc limitdapeessibilité de la matiére particulaire.

Ainsi, le modéle proposé dans ce chapitre utilise Unypothése incorrecte (basée sur
inhibition par I'ammoniague de la méthanogénéseétaclaste) pour représenter la
dégradation incompléte de I'acétate. Pour représdas phénomeénes d’accessibilité de la
matiere et améliorer la simulation des cinétiguesdeégradation des boues secondaires,
I'utilisation d’'une simple variabléX; est une hypothése trop simple. Une solution seit
représenter le substrat particulaire avec diff@®ritactions de matieres organiques plus ou
moins hydrolysables. La bioaccessibilité de la aratorganique, imbriqguée dans la structure
complexe des boues secondaires, pourra ainsi éexmeprésentée. Yaset al. (2008) ont
récemment montré que la dégradation anaérobie aditmm batch de boues primaires
présente deux pics distincts de production de méthls ont associé le premier pic a la
dégradation de composés facilement hydrolysablele etecond pic a la dégradation de
composeés plus difficilement hydrolysables. Cepetidanr modéle ne permet pas de simuler
'ensemble des données disponibles avec TADM1 cenpar exemple, les AGV ou encore la
biomasse. Nous allons donc proposer, dans le caapitvant, un modele basé sur TADM1
intégrant deux fractions de composés ayant dessaged’hydrolyse différentes : une fraction
facilement hydrolysablexX(;) et une fraction difficilement hydrolysabl¥.().
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Chapitre 6. Modélisation des performances de digdasn
anaérobie thermophile : introduction de la bioaccesbilité
de la matiere particulaire dans un modele ADM1 modié

Résumé

La structure de la matiere organique des boueshdaaes, agencée en couches successives,
introduit la notion de bioaccessibilité de la migiéparticulaire. Ce parametre influe
grandement sur les performances de la dégradatiagr@bie des boues. Les études de
caractérisation et de dégradation des boues sdcesid@at confirmé la présence de fractions
de matiére plus ou moins accessibles. Or dans @el®oADM1, le composé particulaire
initial est considéré comme un substrat homogere & méme vitesse de désintégration.
Afin d’améliorer la représentation de la dégradatamaérobie des boues secondaires, nous
avons introduit la notion de bioaccessibilité emégnant deux variables, permettant de
représenter une fraction de matiére organiqueqoudaire rapidement hydrolysablg, et une
fraction de matiere organique particulaire lenteimtgmrolysableX.. Le modéle de Contois
pour représenter les étapes de désintégratiorhgdmdilyse a été conservé afin d’introduire
les limitations de transfert de matieres dues a silefaces d’échanges limitées qui sont
rencontrées lors de la colonisation de la surfaceamposé particulaire par la biomasse
hydrolytique.

Une nouvelle structure du modele mathématique AAMIbnc été proposeée. Elle integre les
deux variables supplémentaireXs et X.s La fonction non-compétitive a été réintroduite
dans le modéle a la place de la fonction de Hill. éffiet, des mesures expérimentales
supplémentaires ont montré que I'hypothése propatses le Chapitre 5, basée sur
'apparition d’'une inhibition par 'ammoniac de taéthanogénése acétoclaste au cours de la
dégradation, était inappropriée.

La phase de calibration des paramétres cinétigee® chouveau modele a été réalisée sur les
guatre tests successifs de digestion anaérobiendipdile en condition batch de la boue
secondaire non traitée. La stratégie de modélisataest basée sur la définition des variables
initiales a partir de la caractérisation du sulbstsar I'évolution des concentrations en
biomasse prédites par le modele au cours desdestessifs et sur une légere modification
des parameétres cinétiques entre chaque test.

La phase de validation réalisée sur les donnéesriexgntales des quatre batch successifs de
dégradation anaérobie de la boue secondaire péétriermiquement a 110°C, 165°C (selon
les deux modes) et 220°C a permis de valider laelustructure du modéle et I'approche de
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modélisation. A partir de ces résultats, le modaleété utilisé comme un outl de
compréhension afin d’étudier les vitesses de dégiaudes principales étapes de conversion
de la matiere.

Un digesteur pilote thermophile en condition coméninstallé sur un site industriel de Veolia

Eau, a permis de réaliser un suivi des performasigeane trentaine de jours afin de tester le
modeéle et les paramétres cinétiques estimés. Lmsilations obtenues ont permis de

représenter le comportement de différents paramédtraligesteur en réponse a la variation du
débit d’alimentation. Les résultats ont égalememtficmé I'importance de représenter la

bioaccessibilité¢ de la matiere grace a lintroductide variables d’entrée définissant la

fraction composite en deux fractions ayant dessés de dégradation difféerentes.

Basé sur:

Mottet A., Jimenez J., Ramirez I., Carrére H., Délés S., Vedrenne F., Steyer J.P.Two
Distinct Organic Matter Fractions for Waste ActeatSludge Applied in a Modified ADM1
Disintegration/Hydrolysis Structures. (En prépanatio
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6.1 Introduction and objectives

6.1.1 Introduction

6.1.1.1A new implementation of WAS patrticulate fraction in ADM1 model

The waste activated sludge (WAS) is an embeddedtstauthat includes several types of
organic and inorganic compounds, such as extrdaelbolymeric substances (EPS), bacteria,
multivalent cations (Nielseat al, 2004). Joranet al. (1995) proposed a floc model where
the structure is composed of three levels of miocosf linked by EPS. They obtained this
result by using optimised sonication to disintegrtite flocs. Initially, 44 % of the particle
size in raw sludge varied between 68.3 and 183Thma.main particle size in raw sludge was
125 um. The first organic matter fraction is readiktractible by a sonication treatment of
30 s and is composed of proteins, carbohydratas ctiuld suggest that this matter is readily
accessible by the anaerobic biomass. After 30 Eaton, the particle size strongly decreased
to main sizes of 13 and 2.5 um. Then, few systenmgd® were observed after 90-120 s
sonication. Finally, after 240 s sonication, th@ylation with 13 pm particle size decreased,
accompanied by a further increase in the populagh 2.5 pm particle size. The three
levels of microflocs were 2.5, 13 and 125 um. Thasandet al. (1995) succeeded to show
that the organic matter which constitutes WAS gaoised in several levels inducing notion
of particulate matter bioaccessibility.

Moreover, this structure which brings the matterrenor less accessible to anaerobic
microorganisms, impacts the anaerobic degradatierfiommances. Siegriset al. (2002)
observed, after stopping sewage sludge feed ohtincmusly fed laboratory digester, two gas
production profiles: a first gas production withiours from a readily degradable form and a
second gas production from a slowly degradable fortrus the complex structure of the
organic matter of WAS involves different degradaticates in function of the matter
accessibility.

Myint and Nirmalakhandan (2006) already incorpatasemilar fractions in their model for
the anaerobic hydrolysis of cattle manure and theged this feature on the same
observations. Indeed, they observed that the CODb#iaation curve consisted of two
distinct segments. Moreover in a study of digestdmprimary sludge Yasuet al. (2008)
found that anaerobic batch degradation of frg&mary sludge showed a complex MPR curve
marked withtwo well-defined temporal peaks. The first immedipéak was associated with
the degradation of relatively readily hydrolysabléstrates, while the second delayed peak
was associated with the degradation of large-gueeticles. However they simplified ADM1
model structure with respect to soluble componants active biomass, so from their model
we cannot obtain neither individual VFAs nor toé@As nor individual biomass for example.

6.1.2 Objectives

As suggested by Yaset al. (2008), the particulate matter of sludge sample lwa divided
into two substrates: a readily hydrolysable andrgd-sized slowly hydrolysable. The aim of
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this study is therefore to propose a fractionatbparticulate in WAS and to use it as input
variable of ADM1 in order to better represent th@albcessibility notion. The modified model
presented in Chapter 5 was used for developingihwsfeature. Thus, the Contois model was
kept for describing the disintegration and the llyhis steps. However, the Hill function for
the acetate inhibition by ammonia was replaced bgracompetitive function. The dynamics
of VFAs, pH and methane production obtained frowe fidifferent batch thermophilic
anaerobic digestion of untreated and thermallyread¢d WAS through four successive feeds
were used to calibrate and to validate the propasedel. A model validation was also
carried out in continuous condition from thermojhilot scale digester.

6.2 Methodology

6.2.1 Experimental approach

6.2.1.1Thermal pretreatments and batch anaerobic digestion

The experimental data used in this Chapter to @fband to validate the proposed model
were similar to the data presented in Chapter 4t{@e 4.3). The detailed analytic methods
are presented in the Chapter 2 (Sections 2.3.312.5).

Contrary to the model calibration used in Chapteh® four batch experiments carried out on
untreated WAS samples were used. Only, the fourthveas used in the previous model. The
other four successive batch tests run for pretde8¥A\S at 110, 165 (electric and steam
modes) and 220°C were used to validate model edildor.

6.2.1.2Pilot scale continuous digestion

A pilot scale anaerobic digester of & minning in thermophilic condition with a standard
SRT of 8 days was also used for model validation. digester was continuously fed with the
same untreated WAS which was used during the stfidgegradation batch kinetics of
untreated and thermal pretreated sludge samplesthEostudy, the digester was precisely
monitored during 30 days. The input WAS was charemed three times per week in
accordance to the characterization procedure usadodel calibration in Chapter 5. The
measured parameters were: concentrations of saduoldotal COD, proteins, carbohydrates,
particulate lipids, individual VFAs and inorgani@arbon and nitrogen. For the output
parameters, the biogas production and quality ,(GE0,), pH, individual VFAs and total
COD were monitored and recorded. Initially, the SRAS 8 days and was maintained at this
value until 12 days of experiment. Then, it was deahin the range of 4 and 16 days in order
to observe the model dynamic behavior to a systerugbation and test the robustness of the
model.
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6.2.2 Model development

6.2.2.1Model structure

6.2.2.1.1 Structure based on modified ADM1 model

The model structure used in this work was basedhemtodified model presented in Chapter
5. This model was elaborated from the ADM1 model$Bmeet al, 2002).

The reactions such as hydrolysis, acidogenesisp@eeesis and methanogenesis are identical
to those present in the model proposed in Chapter &rder to better represent the hydrolysis

limiting effect of WAS anaerobic digestion, we igtated the Contois model to represent the
disintegration and hydrolysis steps as describetkiail in Chapter 5 (Section 5.2.2.1.1).

However, we showed that the Hill function for madgl the aceticlastic methanogenesis
inhibition by ammonia was not appropriated sincpeginental data of NH and NH did not
validate this approach. Moreover, the inhibitionreghold varied from 4.5.10 to
6.10° kmola,.m>. These values were very low and were not in agraemith the literature
(Chenet al, 2008). The Hill function was thus changed by thendard non-competitive
form.

In the modified model, three coefficients of liglgds transfers were used, one for each gas:
kiacs, kiaco, and k ay, for methane, carbon dioxide and hydrogen respagtivihis was
described in Chapter 5 (Section 5.2.2.1.3).

6.2.2.1.2 Two different hydrolysable fractions of particulaeanic matter

The previous experimental data, presented in ChaptéBection 4.3.2.2) and Chapter 5
(Section 5.4), on the methane and inorganic nittogeiations, showed two distinct phases of
production between around day O to day 6-9 and @l@yto day 12-15. The Figure 6.1
presents the methane production from WAS untreatet! pretreated at 165°C and 220°C
monitored during the second feed of batch readttata from Chapter 4, section 4.3.2.2). In
the case of untreated and pretreated at 165°C WS methane production showed two
phases: the first production phase from day 1 tp @laorresponds to the degradation of
readily hydrolysable organic matter, the seconddpction phase from day 6 to day 12
corresponds to the degradation of slowly hydroliesabganic matter. Thanks to the thermal
pretreatment, the slowly hydrolysed organic mattarcentration was higher and the uptake
rate of the slowly hydrolysable organic matter wagroved. Indeed, at a standard sludge
retention time of around 15 d, usually applied ull 6cale digester, the methane specific
production was equal to 198 mk.Gcopinre~ for the WAS thermally pretreated against
166 Mlers.Oeopinre~ for the untreated WAS. With the thermal pretreatmehe organic
matter therefore became more accessible that iredrolve uptake rates and decreased the
quantity of slowly hydrolysable organic matter. 220°C, the production of hardly and
slowly biodegradable compounds as melanoidinsngtyodecreased the uptake rates of the
two hydrolysable organic matter fractions. The fimathane production was also decreased.
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Figure 6.1: Methane specific production of WAS untreated anetrpated at 165°C
and 220°C during the second feed of batch rea@tiata from Chapter 4).

Thus, the WAS structure brings more or less accdessiltganic matter to the anaerobic
biomass. In the proposed model, the initial vagaglis divided into two different fractions:
a readily hydrolysable fractiod., and a slowly hydrolysable fractiofis Then, each fraction
is degraded into particulate proteis, carbohydrateX., and lipidsX;, and into particulate
and soluble inert fractions. The Contois functionused to represent the disintegration
reaction which is associated to hydrolytic biomaXgs; for the degradation of readily
hydrolysable fraction anKx.s for the degradation of slowly hydrolysable fraatioThe
disintegration COD fractions of the proposed madelillustrated in Figure 6.2.

To summarise, the new structure of the disintegnatsdep involves some additional
parameters: six disintegration biochemical parameté X.; and Xcs Kmxcrn Ksxcs Kdec xcs
Kmn.xcs Ksxcs Kdecxcsand two stoichiometric parameteisic, Yxcs These additional process
rates of the modified ADM1 can be found in apperdixhere only disintegration, hydrolysis
and decay reactions are described.
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Figure 6.2: COD flows for a particulate substrate in dual-palwdisintegration
modified ADM1 model structure.

6.2.2.2lmplementation of initial variables

The modeling of anaerobic degradation of the urdcbaind pretreated sludge samples was
carried out on the four successive batch experisndnitial condition values of the model
variables were obtained from the characterizaticgthods applied on WAS samples as
already presented in Chapter 5 section 5.2.2.2.

6.2.2.2.1 Fractionation of %

In our approach, the particulate organic matter asssimed to be initially present in the both
fractions of compositeX,; and X.s. The concentrations of organic matter present ichea
fraction were determined from the methane produactiarves. The content of particulate
organic matter involved in the readily hydrolysabigction is calculated from the produced
methane volume during the first phase divided lgypghoduced total methane volume. Then,
the content of particulate organic matter involvedthe slowly hydrolysable fraction was

similarly determined from the produced methane m&wuring the second phase.

For instance, in the case of the second batchaiéistthe untreated sludge (Figure 6.1), the
first phase of methane production represented 8 tal produced methane and the second
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phase production represented 22 % of total produmethane. The fed particulate COD
which was equal to 3.9553 kgb.m™, is divided intoX, equal to 3.0851 kgyo.m™ and Xes
equal to 0.8702 kgp.m>,

Then, the COD coming froX;, and X.s were fractionated following yield coefficients ant
proteins, carbohydrates, lipids and inerts. Thegsampeters are strongly correlated to the
sludge composition and intrinsic characteristicsl,ads a consequence, they have to be
specified for each sludge. However, it is diffictit clearly determine the COD fractions
coming fromX.; andXcs. We assumed that th&, yield coefficients,.e. th xcs for_xcr fi_xer
and theXs yield coefficientsfen xcs for xcs fi xes Were equal and were calculated from the
particulate carbohydrate, proteins and lipids cantd the WAS. The yield coefficients were
directly worked out from the ratio of the COD contration of each component over the total
COD particulate concentration. The inert composietions fromXg, andXgs, i.e. i xcr and

fxi xcs Were also assumed to be equal since it was rssilfge to determine the inert matter in
the readily and in the slowly hydrolysable fracBofhe particulate inerts yield coefficients
were determined from the final measured biodegnitaQBD) of each batch reactor test.
The inert fraction is BD. Since our objective is to analyze the dynamicsnof-inert
materials, it was decided for simplicity to setiakrt material to the particulate variable and
fsi xer andfs; xcswere taken equal to 0. The hypothesis was usedhapt@r 5. The results are
presented in Table 6.1.

Yield of product on substrat  WAS WAS WAS WAS
(kgcoo-kgcon™) Untreated Untreated Untreated Untreated
Batch 1 Batch 2 Batch 3 Batch 4
fsi xer/ fsi xcs 0.0 0.0 0.0 0.0
fxi xcr / Txi_xcs 0.383 0.486 0.528 0.606
fen xcr/ fen xcs 0.132 0.132 0.119 0.096
for xer ! Tor xcs 0.314 0.217 0.206 0.160
fi_xer / fi_xcs 0.171 0.165 0.147 0.138

Table 6.1:Yield of product on substrate determined from ekpental data through
the four successive degradation batch tests witteated WAS.

6.2.2.2.2 Implementation of soluble initial variables

For the soluble fraction, initial values 8f, and S,y were taken equal to the measured sugar
and amino acids concentrations at time 0. The initial values for the different VFABsq.,

Sie Sror SuandS,y) were also obtained from the measurements perfbijos after feeding
the reactor. The pH was calculated from the ionfeechs of VFAs, bicarbonate, ammonia
and cation/anion concentrations. Ammon#&\)X and bicarbonateS) were measured by
Kjeldahl method and TOCmeter, respectively. Anieamaentration $,,) was taken equal to
Sn according to Rosen and Jeppsson (2002) and cediocentration &) was adjusted in
each case according with experimental pH. Initi@lues of the different biomass
concentrations were determined to fit to the VFAs/es obtained from each batch reactor.
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Thus the initial conditions of the four successivatch tests were based on the
characterization of WAS samples and reactor conipasi

6.2.2.2.3 Implementation of biomass initial variables

The biomass initial variables are key parameterth@é implementation of ADM1. In the
literature, the determination of biomass initiahcentrations is usually not explained. In this
work, thirteen anaerobic biomass were present atetmined from a strategy which is based
on the bacterial growth in batch culture. In batcimdition, microorganisms have a typical
growth curve which is represented by a latencygogran exponential growth phase, a
stationary phase and a death phase. Thus, duringdtdeling of each batch test, the biomass
concentrations variations must have the same growtre as the bacterial growth.
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Figure 6.3: Simulated biomass concentrations for untreated W#A8ugh the four
successive batch tests (A: batch test 1; B: batsh; C: batch test 3; D: batch test 4).

In the first degradation batch of untreated sludbge,biomass initial values were arbitrarily

chosen. Several simulations of this first batch evearried out until to obtain a typical

bacterial growth and similar values between thdéaihiand final biomass concentrations.

Then, the final biomass concentrations of the fostch test were used as initial biomass
concentrations for the second batch test. We gilyifeerformed for the next batch tests, i.e.
the batch test 3 and 4. Thus, the biomass valuesgh the modeling of each batch test were
predicted by the model. Their variations were depahan the operating conditions and
substrate composition. The behavior of biomass eminations for untreated WAS through

the four successive batch test are illustratedgare 6.3.
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6.3 Model calibration

6.3.1 Procedure

The model calibration was carried out with the ekpental data of the four degradation
batch tests of untreated sludge. The data of indalid/FAs, pH, cumulative methane
production were used.

The disintegration yield coefficients were calcuthtitom the characterisation of WAS

samples. Initially, most kinetics parameters wakeh from those obtained from the modified
model proposed in Chapter 5 which was based otW#eScientific and Technical Rapport

(STR)standard values.

6.3.1.1Heuristic method for model calibration

Twenty one new kinetic parameters were introducethis proposed model compared with
the standard ADM1 model and eight new parametengpaoed with the model proposed in
Chapter 5 (Table 6.2). Initially, the parameteruesl were in agreement with those proposed
in Chapter 5.

According to Blumensaat and Keller (2005), a hdurimmethod procedure was applied to
optimise the parameters values of the modified m@digure 6.4). The values of kinetic
parameters were reevaluated by fitting the simdldtga with the measured data.

Initial estimation of parameter
set

Integration of dynamic |
equations L

Comparison with measured Lab-scale experiments
data
. \ yes
Optimal fit Optimised parameter set

L Manual adjustment of
parameter set

Model validation

ODE solver |

Figure 6.4: Chart of heuristic method procedure for optimisihg model parameter

values.
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For the first batch test, degrading the untreatedge, the data fit was only performed with
methane production and pH variation since during thatch test, the individual VFA
concentrations were not measured. When an optihalf fmethane production and pH
variations was obtained, the second batch test imgdeould be performed. The optimised
kinetic parameters and the simulated biomass caratEms of the batch test 1 were used to
carry out the modeling of the second batch test. Kihetic parameters were reevaluated until
to obtain an optimal fit of experimental data. Thes, processed for the batch tests 3 and 4.
The Figure 6.5 shows that the simulated data thrahgHour successive batch tests follow
very closely the performances of WAS thermophifi@erobic digestion.

The aim of the calibration procedure was to haveinmah changes of the parameter set
between each batch simulation of the untreated W@Smodeling the measured data.
However, we had to modify some kinetic parameterthé batch tests 2, 3 and 4 in order to
obtain a good fit of the experimental data, the individual VFAs, the pH and the volume of
methane produced. The variations of kinetic pararagte. kmxcs Km,xcs Km,pro @NdKm,aq Will

be discussed in detail in Section 6.4.3.
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Kinetic Units ADM1 WAS WAS WAS WAS
parameters Default Untreated Untreated Untreated Untreated
and rates values Batch 1 Batch 2 Batch 3 Batch 4
Yxer ND 0.1 0.1 0.1 0.1

Yxcs ND 0.09 0.09 0.09 0.09
Yen kgcop_xkgeon s’ ND 0.1 0.1 0.1 0.1
Yor ND 0.1 0.1 0.1 0.1
Yii ND 0.1 0.1 0.1 0.1
Km.xcr ND 9 12 11 9
Km xcs ND 5.7 6.0 52 4.7
Km.ch ND 10 10 10 10
Km,pr kgooo, skgeop x~d®  ND 10 10 10 10
K i ND 10 10 10 10
Km.ca 30 20 20 20 20
Km,pro 20 40 21 15 2
Km,ac 16 35 35 50 42
Ks.xcr ND 0.4 0.4 0.4 0.4
Ks.xcs ND 0.3 0.3 0.3 0.3
Ks.ch kgcop_sm” ND 0.5 0.5 0.5 0.5
Ks.pr ND 0.5 0.5 0.5 0.5
Ks,i ND 0.5 0.5 0.5 0.5
Kdec Xcr ND 0.20 0.20 0.20 0.20
Kdec xcs ND 0.40 0.40 0.40 0.40
Kdec,ch ND 0.04 0.04 0.04 0.04
Kdec,pr gl ND 0.04 0.04 0.04 0.04
Kdec,i ND 0.04 0.04 0.04 0.04
Kdec,ca 0.04 0.10 0.10 0.10 0.10
Kgec,pro 0.04 0.50 0.50 0.50 0.50
K dec,ac 0.04 0.50 0.50 0.50 0.50

Table 6.2:Main changes of kinetic parameters through the $macessive degradation batch
tests of untreated WAS. Comparison of the valudls standard ADM1.
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The decay rates of valerate, butyrate, propionatea@etate degraders were increased from
0.04 to 0.10 for the both former and 0.50 for tleghblatter compared with the values of
standard ADM1 and model proposed in Chapter 5 (T&®. During the calibration
procedure, if decay rates were modified, the nelwegmawere integrated in the parameter set
of the batch test 1 and simulations and notablynbgs concentrations were reevaluated.

A bacterial growth for the simulated biomass isaotd as illustrated in Figure 6.3. Thus,
the biomass concentrations strongly decreaseceatrttl of batch degradation. This behavior
is confirmed by the results of the third degradatiest (chosen as example) in Figure 6.6.
When the substrate becomes limiting, the high deateyof acetate implies a decrease of C
degrader that results in a low biomass activity. the X fraction, kinetic parameters were
calibrated to represent a slow hydrolysis. In Fg6r6, an increase of.s was observed
between day 5 and day 9 since the decay biomaghdetls fraction. ThenX.s was slowly
degraded that created a second COD flow from dayol@ay 19. We assumed that the
biomass activity decrease and the degradation efotiganic matter slowly hydrolysable
from day 10 to day 20 were the two phenomena thliaan the second acetate increase in
batch test 2 and 3 (Figure 6.5.B and 6.5.C). Thesefhhe simulated acetate concentrations
showed a second variation after day 10 of experimierappeared that the accumulated
acetate was underestimated that could be expldigezh underestimation of th&s or an
overestimation of the acetate conversion rate.
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0.60 -
0.04

o
a1
o
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>
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C, degrader concentration (kgcop.m-)

0.00

— X ~~~Acetate C, degrader

Figure 6.6: SimulatedX.s, acetate and £degrader concentrations for the third batch
test fed with untreated WAS.
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However, in the case of the batch test 4 (FigugeDg, the measured acetate increase was
very high and can be considered as an inhibitionesno methane production was observed.
This could be due to a high propionate concentratigumal to 0.9 kgop.m™>. This was already
underlined by Hyuret al (1998) who observed an inhibition of acetate deggian by a high
propionate concentration (dk&p.L™) during the anaerobic digestion of propionate @il
mixed cultures at 35°C. The model is not able tore®gnt this accumulation since the
inhibitor parameter was not integrated in the madieicture.

6.3.1.2Modeling results

The correlation coefficients between measured amaulated VFA concentrations and
produced methane for untreated WAS in the four esgige batch tests are presented in Table
6.3. In the case of methane production from theeaitd sludge, the values 6frange from
0.964 to 0.993. For VFA concentrations, the regoessoefficient between measured and
simulated data varies from 0.650 to 0.828. The st@metate increase was not well fitted
which involved lower correlation coefficients. Hove, the agreement between simulated
and measured VFA concentrations and methane phioduidr untreated WAS through the
four successive batch tests were statistically isogmt (o« < 0.005). Moreover, some
deviations were also observed in butyrate and atdedynamic predictions. Of course, it
could be said that a better fit could have beeaiobtl but the main goal of this study was not
to perfectly fit these data but to evaluate thditgbof the model with two hydrolysable
composite fractions to adequately predict the beinasf the WAS thermophilic anaerobic
digestion through consecutive batch tests.

The results confirm that the proposed model withir(put variables determined from the
substrate characterization, (ii) biomass conceaotratpredicted by the model through the four
successive batch tests and (iii) few changes betwammeter sets of each batch test, led to a
good representation of the behavior of thermoplaifiaerobic digestion of an untreated WAS
through consecutive batch tests.

Regression coefficient Untreated 110°C 165°C 165°C 220°C
r? electric mode steam mode
Batchl  Methane produced 0.990 0.977 0.988 0.995 910.9
Batch2 VFA concentrations 0.650 0.920 0.890 0.926 .88®
Methane produced 0.993 0.990 0.971 0.991 0.997
Batch 3 VFA concentrations 0.828 0.953 0.960 0.908 0.994
Methane produced 0.976 0.992 0.992 0.997 0.895
Batch 4 VFA concentrations 0.671 0.819 0.878 0.875 0.903
Methane produced 0.964 0.973 0.984 0.988 0.988

Table 6.3: Regression coefficients between measured VFA cdrateons and
simulated VFA concentrations, measured methaneupest and simulated methane
produced, for untreated and pretreated WAS in $oigcessive batch tests.
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Finally, the parameters that were modified to obtai good prediction of the whole
experimental data through consecutive batch tes kigxcs Km xcs Km,pro Km.ac(Table 6.2). A
sensitivity analysis will be performed with thesarameters in order to determine their
variability effects.

6.3.2 Sensitivity analysis

Km,xcn Km,xcs Km,pro Km,ac cOuld be considered as the most sensitive parasnsitece they were
main modified parameters for fitting well the expsgntal data of untreated WAS
degradation. Thus, a sensitivity analysis was dhroet to determine effects of these
parameter variations on the acetate and propidcaggics and on the methane production
kinetic. The sensitivity of decay rates of thesentass were also studied since the initial
values were modified compared with the standard ADMhe batch test 2 data were
arbitrarily chosen to perform the sensitivity arsady Thus, eight parameter&,ker Km xcs
Km,pro Km,ao Kdec xcs Kdecxcs Kdec,pro Kdec,ad Were changed with a variation of + 50 % compared
with the initial value. The model parameters wardependent and they were investigated
individually. Twenty seven simulations were run atle of those values to generate new
acetate, propionate and methane profiles. The seatdtpresented from Figure 6.7 to Figure
6.10. Sensitivity coefficientsy.ap, ando.,p, were determined for each parameter changes in
order to evaluate the deviation involved by a cleanfi + 50 %. The calculation was in
agreement with the expression of the variance lasrfimg:

ty

1
JiAp - E _[ (x simulationwith +5006 Xinitial concentra’bn)
0

Where,

owip IS the sensitivity coefficient for a positive omagative variation of 50 % of model
parameters,

X is the simulated variable with initial parametemdren the parameter was changed by
a variation of £50 %,

n is the sample size,
s is the experiment duration.

The sensitivity coefficient is expressed inckgm™ for acetate and propionate concentration
variations and in mL for the methane productionse HEffect of the parameter change is
significant when an important deviation is obserbbetiveen the simulation with initial values
and the simulation with a variation of + 50 %. Theeshold is therefore arbitrarily chosen.
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6.3.2.1Acetate concentration variation

The most sensitive parameters on the predicted tacetancentration ar&m, xcr, Kmae and
kisecae The effect of the parameter change is very sicgmii when the sensitivity coefficient
value is higher than 0.06 &go.m™>. No significant effects are observed when the itieitg
coefficient value is inferior to 0.01 kgo.m™. A + 50 % change of acetate degrader kinetic
parameters strongly modified the dynamic of acetaacentration (Figure 6.10). It is
coherent since these parameters drive the degradaties of acetate. The kinetic parameter
of readily hydrolysable fraction degradeks ) has also an effect on the acetate degradation
rate (Figure 6.7). Indeed, as acetate is the nma@rmediate coming from the degradation of
Xer, @ decrease of 50 % of this parameter reduceddbeadation rate of.; and the acetate
production. As the acetate degradation rate rerdasiilar, a low acetate increase was
observed. Thus, the paramelgrx., must be well defined for representing the behawior
acetate kinetic. The decay ratesXgrandX.s are not sensitive (Figures 6.7 and 6.8).

6.3.2.2Propionate concentration variation

From the results of the sensitivity analysis onpproate dynamic, a value of sensitivity
coefficient inferior to 0.015 kgp.m™ can be considered as non significant whereas e val
superior to 0.04 kgp.m* indicated a very important effect. The kinetic paeger of the
slowly hydrolysable fraction degraderk,kc.9 has a significant effect on the propionate
variation since a decrease of this parameter leéada sensitivity coefficient equal to
0.044 kgop.m* (Figure 6.8). We observed a lower propionate actation since a lovkn xcs
did not allow a complete degradation)XQt. This confirms that the implementationXg is a
good strategy to represent a COD flow that corredpoto a degradation of slowly
hydrolysable organic matter between day 10 to dayThe propionate dynamic is strongly
dependent on kinetic parametes oo, andkgec pro aS can be observed in Figure 6.9.

6.3.2.3Methane production variation

The + 50 % variations of parameters on predictedharet productions showed that the
parameters can be considered as significant whersehnsitivity coefficient is superior to
150 mlLcyg. In this way, the maximum specific uptake ratesath variable have an effect on
the methane production dynamigG, xcr drives the degradation of the main organic matter
fraction. The decrease &f xcrinvolved a slower degradation rate of the realdygrolysable
fraction which indicates that the limiting effedtloydrolysis is amplified. Indeed the methane
production shows a delay since the higher methaodugtion rate is reached at day 8. The
variation of ky, xcs and Kgec xcs impacted the final value of predicted methane mau A
decrease okm xcsOr an increase déjec xcsreduced the activity oX.s degraders and thus the
fraction X.s was not degraded which involves that the secoraselof methane production
was not observed (Figure 6.8). Thus the implememtaif a slowly hydrolysable fractiok:s

in order to represent the second phase of methesdugtion is succeeded. The kinetic
parameter changes of acetate and propionate degratowed that the propionate
degradation is slow and mainly impacts the secdmaks@ of methane production and the
acetate degradation is fast and mainly impactditstephase of methane production (Figures

6.9 and 6.10). This confirms the results describeskction 4.3.2.2.
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Table 6.4 summarises the significant effect of klnparameter changes on the variations of
acetate, propionate and methane production. Thea#seshowed that the simulated methane
production kinetic strongly depends &R xcs Kmxcs Km,pro Km,ac Kdecxcs Kdec,pro It confirms
that the particulate organic matter disintegratmml propionate and acetate degradation are
important conversion steps during the WAS anaerdigestion.

Kinetic Units WAS Sensitive analysis
parameters Untreated
Batch 2 )
Acetate Propionate Methane
variation variation production
K xcr 12 +++ (-50%) 0 +++ (-50%]
k 1 6 0 +++ (-50% +++ (-50%
m,Xcs kgCOD_S kgCOD_)( l.d 1 ( 0} ( Oj-
Kin,pro 21 0 +++ (+50%)  +++ (+50%}
Km.ac 35 +++ (+50%) 0 +++ (-50%}
Kdec,xcr 0.20 0 0 0
Kdec xcs o 0.40 0 0 +++ (+50%)
Kdec.pro 0.50 0 +++ (-50%)  +++ (-50%)
Kdec.ac 0.50 +++ (+50%) 0 0

! Value in parenthesis is the variation appliedr@kinetic parameter

+++: significant effect

0: no significant effect
Table 6.4:Significant effect of kinetic parameter changegtmdynamic evolution of
acetate, propionate and methane production.

6.4 Results and discussions

6.4.1 Degradation batch test performances

The impact of thermal pretreatment at different terajures was evaluated in terms of COD,
protein and carbohydrate solubilisation and bioddgbility. Four successive batch tests were
carried out on untreated and pretreated sludge lsamporder to evaluate the availability of
organic matter and the inoculum adaptation. An eteudescription of the results was
presented in Chapter 4.

6.4.2 Model validation on batch degradation tests

The four successive batch tests on pretreated slsaiggles;.e. 110°C, 165°C, 220°C in
electric mode and 165°C in steam mode, were usddstothe model parameter set of the
model which was calibrated with the performancesnifeated sludge degradation.

Initially, the inoculum used to perform the degraoiatest was similar for each reactor since
it was taken from the same digester. Thus, the nraglef the first batch tests for pretreated
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sludge samples were carried out by taking the apéichkinetic parameters and the optimised
initial biomass concentrations of the first batekttfor untreated sludge. Then, the inoculum
composition varied in function of operating conalits through the four successive batch tests.
The initial variables were determined from the chieazation of pretreated WAS samples,
and the content of particulate CODXg andX.s and the inert fraction were determined from
the methane production profiles.

6.4.2.1Modeling results

Figures 6.11 to 6.14 show that the model with twalrblysable composite fractions
represents well the behavior of methane productiortbe four batch tests for each sludge.
Moreover, the predicted VFAs profiles are coherefth the experimental data and the
simulated dynamic variation of pH is a response/BAs variations. Table 6.3 shows the
correlation between measured and simulated totél sncentrations and produced methane
for each batch test and each sludge sample. Theorrelation coefficients indicate an
agreement statistically significant € 0.005) between the measured and the simulatedrdata
all cases. Indeed, for the predicted total VFA emt@ations, the coefficient ranges from
0.819 to 0.994 and for the predicted methane volutnanges from 0.895 to 0.997 (Table
6.3). This agreement contributes to validate the etiog approach as well as the changes
proposed in this study.

The biomass concentrations during the simulatiorcgse of each batch test were based on
the values which were predicted by the model. Thie $occessive batch tests for each sludge
sample were simulated with minimal changes of timetic parameters. The changes were
performed on Kxcr, Kmxcs Kmca Kmpro Kmac The model could be used to obtain a better
understanding of the WAS anaerobic digestion mdsh@s) The kinetic parameter changes
through successive batch tests for each sludge lsasgem to be coherent with the
degradation performances. This could be evaluated the degradation rates.
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Figure 6.11: Simulated individual VFAs, pH and cumulative £production vs experimental data for
WAS pretreated at 110°C (A: batch 1; B: batch 2p@tch 3 and D: batch 4). (red circles and red thi
plain line: experimental data; black thick plaindi modified ADM1 with two hydrolysable composite
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Figure 6.12: Simulated individual VFAs, pH and cumulative £production vs experimental data for
WAS pretreated at 165°C in electric mode (A: bal¢tB: batch 2; C: batch 3 and D: batch 4). (rec
circles and red thin plain line: experimental ddilgck thick plain line: modified ADM1 with two
hydrolysable composite fractions).
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Figure 6.13: Simulated individual VFAs, pH and cumulative £production vs experimental data for
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Figure 6.14: Simulated individual VFAs, pH and cumulative £production vs experimental data for
WAS pretreated at 220°C (A: batch 1; B: batch 2p@tch 3 and D: batch 4). (red circles and red thi
plain line: experimental data; black thick plaindi modified ADM1 with two hydrolysable composite
fractions).
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6.4.3 Calculation of degradation rates

A strategy based on the degradation rate could dxéonmned to explain the observed
differences on performances as a response of th@netaeatment. Thanks to the model, it is
possible to work out the degradation rate of thannmsubstratesX,, and X.s and main
intermediate productS,, and S, The calculation was done from the rate of thecsete
variable where only the degradation term was Kept.instance, the disintegration process of

XcesiS:
all biomass

Km,x
= * Xcs * XXCS + Z kdec,XiXXi

Px., = —
Xes (Ks x5 * Xxoo T Xes)

The first reaction term is the degradationXgfand the second reaction term is the hydrolysis
of dead biomass. Thus the degradation rate is @déxlifrom the first term:

_ km,XCS *
(Ks x5 * x5 + Xes)

Degradation rate of X s = KXes * Xx

The degradation rate is expressed igdggm™.d™.

Previously, we showed that the model is able takate well the four successive degradation
batch tests for each WAS samples. The degradaties weere thus calculated to have a better
understanding of the thermal pretreatment impacth@enmain conversion steps. Only the
fourth degradation batch test was studied sincenanulum adaptation to the thermally
pretreated WAS degradation was obtained. Figuré lesents the degradation rate
dynamics of untreated and pretreated WAS samptatdédourth degradation batch test.

The X, fraction presents values of maximum degradatia@ hégher than the fraction,
ranges from 0.39 to 2.81 &gp.m>.d* against 0.05 to 0.40 kgo.m>.d>. Moreover, theX,,
fraction is totally degraded between day 3 and Blayf experiment whereas the maximum
degradation rates o fraction are reached after 8 days of experiment ¢bnfirms that the
fraction X, is actually readily hydrolysable fraction aKg is a slowly hydrolysable fraction.

The increases of acetate degradation rates werevedsehen thex., fraction is degraded.
Therefore the main COD fraction comes from the paldite organic matter that confirms the
key impact of the hydrolysis step and its limitiafect on the WAS anaerobic digestion.
However the degradation rate values of propionegel@v and range from 0.001 to 0.025
kgcoo.m™.d*. Moreover the propionate degradation dynamics \agy slow. Thus, the
propionate acetogenesis seem to be a limiting kkephydrolysis step during anaerobic
digestion of WAS that is in agreement with Vaviéinal. (2008b).

The thermal pretreatment had an important effecthendegradation steps of, and X
fractions. Indeed the sludge samples pretreatdd GtC and 165°C in the both mode show a
faster degradation oK. fraction and higher maximum degradation rate \altlean the
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untreated sludge. However, differences betweesltitge samples pretreated at 110°C and at
165°C in the both mode were observed on Xkeand propionate variations. The optimal
thermal pretreatment at 165°C enhances Xhefraction degradation since it is totally
degraded between day 8 and day 10 of experimenta Btudge pretreated at 110°C, e
fraction degradation runs until day 13 of experiimdine X.s fraction degradation rates are
very low for the untreated and pretreated at 2288@ge samples. This could be explained by
an increase of biodegradable fraction since thérgagnent improved the organic matter
accessibility. Moreover the propionate degradatrates are improved for the sludge
pretreated at 165°C. For the other sludge samfiies|low degradation rates are linked to
propionate accumulation (Figure 6.5.D, 6.11.D aridl®). The propionate degrader activity
increase could be linked to the enhancement oKthandX.s fraction degradation. The feed
with an optimal pretreated sludge sample allowsé&ntain an increased flow of carbon into
methane like it was reflected by the improved reaperformance.

At 220°C, the degradation rates decreases anddfeadiation of each fraction is delayed.
Indeed the applied high temperature involved then&tion of recalcitrant compounds as
Melanoidins and Amadori compounds (Muller, 2001 a®augrier et al., 2007) which
decreased the conversion rate of particulate ocgaatter fractions, acetate and propionate.
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Figure 6.15: Degradation rate dynamics for the fourth degradatatch test of
untreated and pretreated WAS samples (rates aressqul in kgop.m™.d™).

To sum up, the model can be used in order to brirmyemnformations and more
understanding on the conversion pathways of then nm@ermediate products. Thus, the
optimal thermal pretreatment insures higher dedmadarates forX. and X fractions
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allowing an increased flow of carbon into methaneeed, the thermal pretreatment makes
the organic matter more accessible and thus imprtdwe activity of anaerobic biomass. At
220°C, the activity of anaerobic biomass was stsonghibited by the production of
recalcitrant compounds since the degradation exeedelayed.

6.4.4 Model validation: application on continuous pilot $ale digester

To assess the quality of the optimised parameter a@ed their applicability in full scale
process modeling, a second validation study wasecaout on a continuous pilot scale
digester.

6.4.4.1Modeling approach

The pilot scale digester was described in Secti@rl2. The digested sludge of this reactor
was the inoculum source used to perform the stiidiegradation batch kinetics of untreated
and thermal pretreated WAS through the four sucoedsmtch tests. Moreover, the untreated
WAS was the same sludge sample that fed the pllesligester and that was used in the
study of degradation batch kinetics. Therefore,ntogleling was carried out by keeping the
same kinetic parameter set and the biodegradatsditye determined for the untreated sludge
in batch test 1 (Table 6.2). The initial variablesravdetermined from the characterization
performed on the sludge entering in the continualigester. Finally, the biomass
concentrations were adapted from the initial bisnesncentrations of the batch test 1 fed
with the untreated sludge. The adaptation was peddrby simulating several times during
28 days the process with a steady state SRT equaldays, until that the concentrations
values were constant.

6.4.4.2Performances of pilot scale digester

During the studied periodi.e. at steady flow and variable flow periods, the WAS
characteristics showed a total COD concentratiaraketp 49.0 + 5.1 g»p.L ™ and the soluble
COD content equal to 9.0 + 2.3 % (Table 6.5). Thius,organic matter was mainly present in
the particulate fraction. We also observed that dheplitude of total and soluble COD
concentration variation were high from 39.5 to 6§:4p.L™" and from 1.0 to 12.2gp.L™,
respectively. The main biochemical compound in palite fraction was proteins with a
content equal to 23.9 + 2.8 %. The particulate eoinbf carbohydrates and lipids were
79 £ 39 % and 8.1 £ 2.3 %, respectively. We abtdserved some variations in the
biochemical composition. This could be due to thetesater composition which was not
constant inducing variability in the sludge quabtyd to the standard error of analytic method
equal to 10-15 %.

*
+

The COD balance showed a difference between inpgibatput COD equal to 2.5 % during
the studied period. Moreover, the methane spepificiuction was 325 NMiu..Ocobremoved-
that represents a low variation of 7 % againsthieeretical value (350 Mus.Gcopremoved)-
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Days Flow Influent characteristics

Effluent characteristics

Influent CODs Proteins  Carbohydrates  Lipids Effluent CODt Methane yield
CODt 1
d m3.d1 gCOD-L-l Yoo, %CODp O/OCOD;: %CODF gCOD-L 1 LCH4-chDmtro
Steady flow
522+34 99+11 23.8+4.0 74+57 9.1+2.9 35.6 +2.3 117.4 + 3.8
0-12 1.01+0.02
[49.2-60.11 [7.5-11.8] [29.8-14.2} [2.5-20.9] [4.4-12.3]  [31.7-40.4} [109.7-122.1]
[0.98-1.041
Variable flow
465+49 83+27 240+14 8.3+1.6 72+1.1 28.5+4.1 116.0 + 32.2
13-28  0.97 +0.41
[39.5-52.9f [1.0-12.2] [22.5-26.8t [5.5-11.3}] [5.3-9.1}  [23.2-36.4} [67.2-178.6}

[0.50-1.91}

! Values in [ ] are minimal and maximal values

Table 6.5:Influent characteristics and performances of cartirs pilot scale thermophilic anaerobic digestaliférent flow.
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During the steady flow period (1.01 + 0.02.d1 or a SRT of 8 d), the digester performance
was low with a mean methane vyield of 117.4 + 3.8cmgCODimro'l. The flow variation led
methane vyield changes with an increase to 178.6nicopintg- at a flow of 1.91 md™
(SRT: 4.2 d and organic loading rate: 8.3cd@Meacor.d?) and a decrease to
67.2 Mlena.geoninte - at a flow of 0.68 rd™ (SRT: 11.8 d and OLR: 3.1. &6p.Mreactor-.d ).
Thus, the increase of flow could improve the perfamge since it leads a higher OLR.
However, the highest conversion performance intéhare remained low with a value of
179 mlens.Geopintre— that was due to the embedded organic matter ateict

However, the experience was carried out to obtata th order to observe the model dynamic
behavior to a system perturbation and test thestoless model.

6.4.4.3Model validation

The model with two hydrolysable fractions and thendard ADM 1 model were applied to
simulate the behavior of the digester. Figures @Gié 6.17 show the experimental data for
the studied period and the simulated data for tte model in terms of gas Qcra, Qce and
individual VFAs, total COD and pH, respectively.
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Figure 6.16: Simulated vs experimentalp@as Qchs and Q. for pilot scale digester
in thermophilic condition with SRT changes. Compamisbetween the proposed
model and the ADM1 standard model (red circles:eexpental data points, black
plain line: modified ADM1, black dashed line: standl ADM1, blue dashed thin line:
SRT).
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The results show that the proposed model can sieulaely the dynamic behavior of the
main variables, in the liquid and in the gas phasks model predicted well the dynamics of
the biogas flow as a response of the sludge comiposand the imposed flow. Small
deviations in predicting the biogas production hdeen found. The differences can be
explained with the non optimisation of parametansesthe applied kinetic parameters came
from the degradation batch test of untreated slud@pe pH was underestimated since the
simulated VFAs concentrations were high. The moded able to reflect the pH behavior as a
response of the simulated VFAs variations. Howetteg, experimental pH did not change
since the digester had a strong buffering capagity.prediction is closely related to the
cation and anion concentrations in the digesteraaaially, these concentrations were worked
out from the inorganic carbon and nitrogen, acewydo Rosen and Jeppsson (2002), that can
explain the difference between simulated and measpH. During the steady flow period,
the model over-predicted VFAs concentrations (nyaipiopionate) and then during the

186



variable flow period, the simulated VFAs concentnas were underestimated (Figure 6.17).
This may result from either underestimation of thetalle coefficients for propionate
degraders or an underestimation of uptake coefffisiéor soluble compounds, butyrate and
valerate degraders. Nevertheless, the simulatedndignof VFAS concentration was similar to
the experimental data and was a response of theskdpflow. Finally, the dynamic behavior
of experimental output COD concentration was weédicted. Figure 6.18 illustrates the
simulated composite fraction behavior for the masigh two hydrolysable fractionsX(; and
Xc9 and the standard ADM1 modeff. Thanks to the implementation of a fraction slowly

hydrolysableX., a part of COD was remained in the digester sthé® fraction was not
degraded under the operating condition.
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Figure 6.18: Simulated dynamic behavior of composite fractiomsstandard ADM1
model ) and model with two hydrolysable fractiong{andXcy).

Figures 6.16 and 6.17 also show the difference éetvgeimulated data by the standard ADM1
and the model with two hydrolysable fractions. Thenfer overestimated the biogas
production since the COD degradation was higher awmdrestimated the propionate
degradation. This standard model was less sengtarethe proposed model as a response of
the imposed flow. Indeed, the simulated data by hydrolysable fraction model showed
quicker response, when the flow changes, than tdredard model. This confirms that our

structure and parameter values proposed in thi& were well appropriated for modeling a
thermophilic continuous pilot scale digester.

6.4.5 Conclusions

A new structure with two hydrolysable compositecfians for the ADM1 model was
proposed. It was calibrated on four successivehbsts with untreated WAS and validated
with thermal pretreated WAS samples through fourcsessive feeds. Moreover, the kinetic

parameters set and the modeling procedure wereuaed on continuous pilot scale
thermophilic digester. From this work, the folloginonclusions can be drawn:
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The representation of the particulate organic mdtieaccessibility in the model
ADM1 was enhanced by the implementation of two cartipents of matter with a
readily hydrolysable fractioX,, and a slowly hydrolysable fractiofs and a model:
Contois model to represent the disintegration dred hydrolysis steps. Indeed, the
results showed that the proposed model can simuolagty the dynamic behavior of
the main variables, in the liquid and in the gaasas,

A good representation of the behavior of thermoplaihaerobic digestion of untreated
and pretreated WAS through successive batch teats abtained from (i) input
variables determined from the substrate charaetéwiz, (i) biomass concentrations
predicted by the model through the four succesbateh tests and (iii) few changes
between parameter sets of each sludge. Indeedhéosimulated vs experimental
VFAs concentrations and produced methane volune cthrelation coefficient {y
was 0.819 to 0.994 and 0.895 to 0.997, respectivklyndicated an agreement
statistically significantd < 0.005) between the measured and the simulatedrdath
cases. Thus the initial composition is an importaatameter to represent the
degradation kinetics and the thermal pretreatmmapacts the degradation rates,

The model was used to work out the degradation aHtése X, andX.s fractions and
intermediate product§,, and S;c in order to explain the observed differences on
performances as a response of thermal pretreatfieatoptimal thermal pretreatment
insured a higher biodegradable fraction that lesblitain the best performances of
anaerobic degradation and higher degradation r&tes.thermal pretreatment makes
the organic matter more available that decreasesntass transfer limitations and
maintains an increased flow of carbon into methame thus improves the activity of
anaerobic biomass. At 220°C, the activity of anagrbiomass was strongly inhibited
by the production of recalcitrant compounds sifeedegradation rates decreased are
delayed. Therefore, the model can be used in oaérihg more informations and
more understanding on the conversion pathwayseofrthin intermediate products,

The structure and parameter values proposed bywbi& were valuable since a
validation of a thermophilic continuous pilot scdigester was succeeded.

6.5 Discussions

La nouvelle structure du modéle, intégrant unessitede réaction de Contois pour les étapes
de désintégration et d’hydrolyse et deux fractiates matiere organiques particulaires
rapidement et lentement hydrolysables, a permigpisenter les données expérimentales de
la dégradation en condition batch de la boue na@itég et prétraitée a différentes
températures. De plus, les paramétres cinétiquies ebefficients de rendement (notamment
les paramétres cinétiques de désintégratioX.dandXcs et la fraction inertdx; xJ évalués a
partir des tests de dégradation en condition batthété transposables pour la modélisation
en condition continue des performances d’'un digegi#ote thermophile.
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Les résultats concernant la fraction inerte sona@ord avec Batstoret al. (2009) qui ont
montré que les parametrés x, estimés en condition batch et en condition contsont
similaires et peuvent ainsi étre appliqués poursilaulation en condition continue de
digesteurs anaérobies. Pour les parametres cieétidgi désintégration, la littérature présente
des valeurs comprise entre 0,1 et @,%ofs de la dégradation de boues secondaires (Batst
et al, 2002; Pavlostathis et Giraldo-Gomez, 1991), qut énéralement déterminées a partir
de tests batch. Batstoee al. (2009) ont montré que les constantes d’hydrolysgent étre
plus élevées, de I'ordre de %, jafin de simuler correctement les variations oléses dans un
digesteur en condition continue. Ainsi, ils en aonhclu que les parametres cinétiques de
désintégration et d’hydrolyse, déterminés en camdibatch, ne peuvent pas étre applicables
pour la modélisation d'un procédé continu. Pourigupr les différences entre les paramétres
cinétiques, estimés a partir des données en condiatch et en condition continu, ils ont
avancé plusieurs explications et notamment legizgtle modele ADM1 standard soit basé sur
une vitesse de réaction d’ordre un pour décrirdégradation deX; et que ce dernier soit
considéré comme un substrat homogene.

Or un substrat tel que les boues secondaires pastun composé homogene. Il a été
démontré au cours des travaux de la these quepee dg boues possede une structure
complexe, introduisant une notion d’accessibiliéélal matiére. Cela fait donc intervenir des
propriétés de dégradation différentes pour les eotimpents de matiére considérés. Ainsi, le
modele ADM1 standard ne réussit pas a représesgatifféerentes propriétés de dégradation
d’'un composé particulaire.

Pour améliorer la modélisation de la digestion esf@ié de boues secondaires, nous avons
proposé une nouvelle structure pour le modele ADddinposée : d’'une cinétique de Contois
afin de mieux représenter l'effet limitant des té&ats d’hydrolyse et de deux fractions de
matieres organiques particulaires,, et Xes, qui permettent d’intégrer deux vitesses de
dégradation de la matiére particulaire. Ces maatifims sont en accord avec les variations de
productions de biogaz observées dans un digestatina. En effet, dans un digesteur
continu, la cinétique de production de biogaz emttrdlée par la fraction de matiere
rapidement hydrolysable. De plus, l'arrét du débetlimentation dans un digesteur continu
entraine une chute brutale du débit de méthanagesuar une production résiduelle plus lente
sur une longue période (Siegrist al, 2002). Par contre, dans un test de dégradation en
condition batch, la production de biogaz est dépetedde I'ensemble de la matiere organique
constituant le substrat.

Il a donc été intéressant de vérifier le comportenael modéle, intégranf;, et X., lorsque
lalimentation est stoppée sur un digesteur en itiomd continu. La simulation des
performances d’un digesteur thermophile a été séalisur une période de 100 jours. Les
valeurs des parametres du modeéle et les carairfédast du substrat sont basées sur la
simulation réalisée dans le paragraphe 6.4.4. &fibserver uniguement I'effet de l'arrét du
débit d’alimentation sur les performances du digest la composition du substrat
d’alimentation est conservée constante tout au tnfp simulation. Durant les 30 premiers,
le débit est égal & 1%i* puis il est stoppé. La Figure 6.19 présente létdébméthane et les

189



variations des fractions., et X.s. Lors de 'arrét du débit d’alimentation, une @diminution

de la production de méthane est observée, ainsingutiégradation totale de la fraction
rapidement hydrolysabl¥... Par contre, une augmentation de la fractignest observée.
Cela peut étre expligué par une mortalité de lanbigse lors de l'arrét du débit due a une
limitation en substrat. Aprés un temps d’adaptatitume dizaine de jours, la fraction de
matiere lentement hydrolysable commence a étreadégr Une production résiduelle de
méthane est observée entre 1848t le 65™jour.

10
_;: 8
€ 6]
4
O
2 L
0O 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100
Temps (j)
30
- Xcr
25L~ Xes

N
o

=
o

Concentrations (kgpco.-m-3)
H
Ul

ol

OO 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100
Temps (j)

Figure 6.19: Variations du débit de méthane simulé et des atreBons enXg et X

simulées pour le digesteur pilote en conditionrtimrhile lors de I'arrét de I'alimentation.

Le modele, intégrant la notion de bioaccessibijjtdce aux fraction¥. et X.s, est donc
capable de représenter correctement les variaitolustes par les compartiments de matieres
rapidement et lentement hydrolysables, observées da digesteur en condition continu ou
dans un réacteur en condition batch. Cela peut exgiquer que les parameétres cinétiques
calibrés et validés en condition batch ont étéspasables en condition continu.
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Chapitre 7. Conclusions générales et perspectives

La composition et I'organisation de la matiere aingles boues sont présentées comme des
facteurs importants pour les performances de dégoadobservées. Mais peu de travaux
scientifiques ont tenté de mettre en relation @arpetres avec la biodégradation anaérobie.
Dans ce cadre, I'étude du lien entre la caract@isahimique et biochimique de la matiere
organique de boues secondaires d'épuration et deformances de digestion anaérobie
thermophile était I'objectif principal de la thesAinsi, des méthodes de caractérisation
macroscopiques, biochimiques et de fractionnementlad matiére organique de boues
secondaires, relativement simples a mettre en egtjgh a I'échelle industrielle, ont été
testées et reliees a leur potentiel méthane. Laxipales voies réactionnelles de la
dégradation anaérobie thermophile en conditionhbdtane boue secondaire non traitée et
prétraitée thermiquement ont été suivies ce quermns de déterminer |'effet de I'état du
substrat initial et de I'adaptation de I'inoculufnfin, le modele mathématique proposé a
contribué a une meilleure compréhension de I'impadia composition des boues secondaires
d’épuration sur les voies réactionnelles de lastiga anaérobie thermophile.

L’étude sur la caractérisation de boues d’épuraBonentrée et en sortie de digesteurs
industriels a permis de définir la compositioniaié et finale de la matiere organique lors de
la digestion anaérobie. Laatiére organigue des boues d’entrée est principalement sous
forme particulaire (85,3 %wnms a 97,5 %us). Les protéines sont apparues comme le
compartiment biochimiquenajoritaire (0,34 a 0,47 gas.guv ") de la matiére organique,
également composée dglucides (0,12 a 0,30 @..gw ) et de lipides et d’AGV
(0,05 g.gnv ). Cependant, les conditions opératoires n'étantspragaires sur les digesteurs
industriels étudiés, il était impossible de compdes rendements d’abattement mesurés.
Ainsi, la caractérisation initiale des boues étadi@ été reliée a leur potentiel méthane
thermophile évalué en laboratoire. Il est a notee des fractionnements de la matiere
organique utilisés au cours de la thése sont hell@tnent peu employés pour développer des
indicateurs initiaux de la biodégradabilité des dmud’épuration. Or ils se sont avérés
intéressants pour apporter des indicateurs dédinida biodisponibilité et la biodégradabilité
de la matiere.

Une étude statistique par PLS, basée sur la casatién biochimique et des parametres
macroscopiques (carbone organique soluble et d#gsé/dation), a permis d'élaborer un
modele du potentiel méthane des boues étudiéesm@irle a été validé sur quatre
échantillons (une boue secondaire prétraitée tlygrennent, une boue secondaire non traitée,
une boue secondaire digérée et de la cellulose)nmiégrés a la construction du modéle. Les
indicateurs de la composition initialedes boues secondaires d’épuration, inclus dans le
modele, sont doncpertinents. Ills permettent d'apporter desformations sur la
biodégradabilité de la matiere I'état d’oxydation et sur laconcentration des différents
composés bhiochimiquesle la matiére organique. Des informations sonke@gent apportées
surla biodisponibilité de la matiere c’est-a-dire sur la matiére initialement dispdaipour
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les microorganismes épurateurs a travers la mesucarbone organique soluble Ainsi,
'ensemble de ces parameétres permettent de déénpotentiel méthane thermophile des
boues étudiées.

Le potentiel méthane des boues secondaires d'émurgieut étre augmenté par la

solubilisation de la matiére organique. Le prégraient thermique est 'une des principales
solutions utilisées au niveau industriel pour attoeda quantité de matiere soluble initiale (ou
la biodisponibilité de la matiére). L’'objectif desond chapitre a donc été d’étudier I'impact
de l'état initial d’'une boue secondaire non traitte prétraitée thermiquement sur les
performances et les voies réactionnelles de lastiagye anaérobie thermophile en réacteur
batch dans le but d’élaborer un modéle mathématitguéype bilan matiere. Un protocole

expérimental a été proposé permettant d’évalupotentiel méthane des échantillons étudiés
et de suivre les étapes réactionnelles intermédigrépondérantes.

La phase de méthanogénesest étroitementeliée a I'étape d’hydrolyse qui joue un role
limitant. En effet, une phase de latence sur la productomdthane est observée, ainsi
gu’une production importante d’acétate lors desnpees jours de la dégradation. Le suivi de
la concentration des composés solubles, définiéapamncentration en DCO soluble moins la
concentration en AGV totaux, tend a monttaxistence de deux phases distinctes
d’hydrolyse des composés particulairesu cours de la dégradation. Cela confirme que la
notion de bioaccessibilité de la matiére due a onganisation complexe des boues
secondaires. Le suivi des AGV individuels a égal@mmontré quela méthanogénése
acétoclasteainsi quel’acétogénese du propionatesont deux étapes limitantesdans la
production de méthane. En effet, nous avons monie lg dégradation de l'acétate est
fortement reliée a une premiere phase de produdigométhane rapide et que la dégradation
du propionate est reliée a une deuxiéeme phaseatdiigtion de méthane plus lente. Ainsi en
condition batch, la production de méthane est régiela dégradation de I'ensemble de la
matiére potentiellement dégradable de la boue é&uthquelle, due a une structure complexe,
dicte les deux étapes distinctes observées.

Les résultats ont confirmé lesonditions optimales de prétraitement thermique aux
alentours de 165°Cdéterminées pour la digestion anaérobie mésoplaites la littérature
scientifique. De plus, une montée de températurd’gzion de colliers chauffants (méthode
généralement utilisée sur les procédés de traitetiemmique en laboratoire) induit des
rendements de solubilisation et une améliorationadproduction de méthane similaires a
I'injection de vapeur utilisée sur les procédésustdels. Le prétraitement thermique permet
de minimiser l'effet limitant de I'hydrolyse en solubilisant une partie des composés
particulaires. Par I'action de la chaledieux mécanismesont lieu : augmentation de la
guantité de composés initialement disponiblegt amélioration de l'accessibilité de la
matiére organique particulaire. Cela a été confirmé par le suivi de la variatibes
concentrations en composés solubles au cours diggladation de la boue secondaire traitée
a différentes températures. Dans le cas de conditiptimales de traitement thermique, la
guantité initiale de composés solubles (matieréibponible) est augmentée. De plus, ils ont
éte directement dégradés indiquant que |'étape diddlyse fut minimisée. Lepotentiel

194



méthane pour la boue secondaire traitée a 165°&€ en effet augmentée d& a 61 % par
rapport a la boue non traitée.

Uneinhibition et uneplus faible vitesse de réaction de I'acétogénese dropionate ont été
observées sur les cinétiques de dégradation deuka fion traitée et prétraitée thermiquement
a 110°C, respectivement. ldgradation du propionate a étéaméliorée et maintenue au
cours des alimentations successives grace a umipeéient thermique optimal. Leftesses
d’accumulation maximales d’acétate qui sont les plus élevées lors de la dégradat®n
cette boue, permettent de confirmer cette hypoth&issi, le fait d’apporter une plus grande
guantité de matiere rapidement dégradable aux ®t@g@eéactions intracellulaires, grace au
prétraitement, peut étre une explication a l'amétion des performances de ['étape
d’acétogénese.

Nous pouvons également dire qu'umeute température de traitement thermique(220°C)
dégradele potentiel méthanede la boue ediminue fortementles vitesses de réactions de
la méthanogénese acétoclastet inhibe I'acétogénese du propionatelLa production de
composeés reéfractaires, tels ques meélanoidines et les composés d’Amadprisont
responsables de la diminution des performanceggedation.

L’objectif principal de I'utilisation du modele ddigestion anaérobie ADM1 a été de mieux
comprendre I'impact de la composition initiale desies d’épuration sur les performances de
dégradation sous condition thermophile. Dans awitEue, la structure du modéle standard a
été modifiée afin de proposer des solutions popomdre aux deux principales limites qui
sont : les vitesses de réaction des étapes detélgrsition et d’hydrolyse et la détermination
des variables initiales et des flux de matieres te I'étape de désintégration de la variable
Xe.

L’organisation complexe de la matiére organique lo@ses secondaires fait intervenir une
notion de bioaccessibilité qui est représentéeaderf incorrecte dans le modeéle standard par
une vitesse de réaction d’ordre un. De plus, leskms de production de méthane, complétées
par celles des composés solubles, montrent dewsepldistinctes de méthanogénese. Ainsi,
la démarche, utilisée pour modifier la structurerdodéle standard, a été d’introduire une
vitesse de réaction de Contoipour les étapes de désintégration et d’hydrolysdeex
variables d’entréeune fraction facilement hydrolysable X et une fraction lentement
hydrolysable X, pour représenter le composkg

Le modele proposa été calésur les quatre cinétiques successives de dégradé#ahsées
sur la boue non traitéet validé sur les quatre cinétiques successives de dégradddi la
boue prétraitée thermiquement a différentes tenp@s Nous avons montré que
'implémentation des variables d’entrée ainsi que leglux de matieresdes compartiments
de matiéres complexes vers les compartiments oghes (fen xor, for xers fii xor €t fen xes:
for xess fii_xcs) peuvent étre déterminés a partir dedthodes analytiques utiliséeslans les
travaux de these. Ldétermination du potentiel méthanereste une donnée expérimentale
importante pour simuler les performances de dégjradde chaque boue. Ainsi, le nouveau
modele a permis de représenter correctement lésbles mesurées en phase liquide et en
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phase gazeuse lors du suivi des différentes cungtigle dégradation pour chaque boue grace
a unedétermination des variables d’entrée basée sur laatactérisation des bouesdes
concentrations en biomasses prédites par le modékt donc dépendantes du substrat
dégradé, et dpeu de modifications sur les parameétres cinétiquedu modéle.

Le modele a été utilisé comme ontil d’étude ainsi nous avons déterminé les vitesses de
dégradation des compartiments de matiéres paitieslaomplexesX.: et X.s), des produits
intermédiaires 0 €1 Sy). Cela a permis d’évaluer I'évolution des paraegtinétiques, des
concentrations en biomasses et la caractérisatidialé des boues et d'expliquer les
différences observées sur les performances de dBigra en réponse au prétraitement
thermique. Dans le cas de la boue secondairedraité température optimale, I'accessibilité
de la matiére est amélioré@minuant ainsi les limitations de transferts de méere, les
vitesses de dégradation sont donc augmentéesla dégradation est plus rapide ce qui
permet de maintenir urenversion importante du carbone en méthane

L’'application du modele et du jeu de paramétres cinétiques d®ua non traitée sur un
digesteur anaérobie continu en condition thermophd a permis de confirmer I'avantage
d’introduire deux fractions de matiére organiquetipalaire ayant des vitesses d’hydrolyse
différentes. Le modéle ADM1 standard considéreféat & substrat comme homogéne dont
la dégradation est décrite par un simple paranoitegique. Cependant, la composition et la
structure de la boue secondaire engendrent unssioitiéé plus ou moins importante de la
matiere et les performances d’'un digesteur indelsgont généralement contrélées par la
fraction de matiere rapidement dégradable. Parepah condition batch, nous avons montré
gue lesperformances de dégradationsont contrélées pdfensemble de la matiéreet
montrent généralement de#iesses différentes de production de méthanau cours du
temps. Ainsi, l'introduction d’'undraction de matiére rapidement hydrolysable d’'une
fraction de matiére lentement hydrolysableet d’'une vitesse de réaction mieux adaptée
(modéle de Contoiy permet demieux représenter le phénoméne d’accessibilité de |
matiére organique qui limite la production de méthae. Cela permet donc d’expliquer le
fait queles parameétres cinétiques déterminés en conditionatch sont transposables au
procédé continu

Grace a une approche pluridisciplinaire, les dosméeueillies lors de cette thése contribuent
a une meilleure compréhension des phénomenes lgjokgymis en jeu lors de la digestion
anaeérobie thermophile de boues secondaires d’émur&ur le plan applicatif, I'étude du lien
entre la caractérisation initiale des boues et petentiel méthane a permis de déterminer des
indicateurs initiaux pertinents qui fournissent de&®rmations sur la biodégradabilité et la
biodisponibilité initiale de la matiére. La modéli®n a permis une meilleure représentation
des phénomenes réactionnels ainsi que la miseage ple variables d’entrée plus adaptées
aux caractéristigues du substrat, ce qui a amdliatégration de la notion de I'accessibilité
de la matiere dans le modele.
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Perspectives

Durant les travaux de la these, de nombreusesspiserecherches ont été identifiees et
exigent d'étre exploitées afin de développer deshaues de caractérisation des boues
d’épuration plus fines, d’intégrer en détail ladioessibilité de la matiere dans le modéle de
digestion anaérobie et d'optimiser les performandes dégradation. Les perspectives
proposées sont listées ci-dessous :

L’analyse par spectrofluorimétrie 3D s’est d’oresdéja révelée pertinente pour
identifier et différencier les composés protéigeeses substances humiques dans la
phase soluble des boues étudiées. Cependant, $& gbéuble ne représente qu’'un
faible pourcentage de la matiére organique dessdigpuration. Ainsi, I'application
de la spectrofluorimétrie en phase solide (SPF)nadiconstituer un moyen rapide et
économique pour fournir des informations précisgsla composition de la fraction
particulaire des boues d'épuration et ainsi déymopdes indicateurs initiaux
nécessitant un temps d’analyse réduit. Cette amalgarrait également étre appliquée
au suivi de procéedeés industriels de digestion armerafin d’'identifier les composés
protéigues non dégradés et au suivi des procedesétiaitement thermique dans le
but de minimiser la production de composés réfrasalUn projet post doctoral est en
cours de réalisation et a déja montré des résultigessants sur I'application de la
SPF a des matrices de déchets solides.

En regle générale, les méthodes d’extractions éttisur les boues d’épuration visent
une classe biochimique ou un compartiment pargculie la matiere, tels que les
substances polymériques extracellulaires des baduébeure actuelle, aucune étude
n'a proposé un fractionnement complet de la matEganique totale des boues. Il
serait donc intéressant d’appliquer des méthodestrdctions optimisées sur la
matiere des boues en associant des méthodes quabftitelles que la
spectrofluorimétrie 3D en phase soluble ou unectérgation biochimique, afin de
définir un fractionnement par compartiment de mmatiplus ou moins extractible.
Cette méthode de caractérisation permettrait denidéfle fagcon détaillée la
bioaccessibilité¢ globale de la matiére des boues, rgste un verrou pour une
prédiction précise du potentiel méthane des boles. travaux du post doctorat,
évoqué ci-dessus, ont également pour objectif dieidan fractionnement adapté de
la matiere organique des boues d’épuration.

La capacité du modéle a représenter des donnéé&siragptales reste basée sur la
détermination du potentiel méthane via des testsl@gadation batch colteux en
temps et en matériel. Il serait possible d'effectlgelien entre la biodégradabilité
prédite par une analyse statistique, basée sualestéristiques initiales du déchet, et
la fraction inerte nécessaire a la calibration cadéte. En effet, la biodégradabilité
prédite permet d’'avoir acces a la fraction inetéguelle permet de déterminer le
coefficient de rendementy xc du modéle. Cependant, la détermination de la
biodégradabilité d’'un déchet a partir d’'une relatiméaire de plusieurs parametres
197



issus de la caractérisation initiale présente umée qui est le caractére « déchet
dépendant ». Une solution serait de réaliser undeéportant sur le développement
d’'un modele statistique entre la caractérisatiamndarge panel de déchets (boues
d’épuration, lisiers, compost, déchets solides...)eat potentiel méthane. Ainsi, il
serait possible d’obtenir un modéle généralistem@grerait les parametres pertinents
de chaque déchet (structure, composition, compwgeiteurs) et donnerait acces
rapidement a leur biodégradabilité. L'inconvénigmincipal est de déterminer les
meéthodes analytiques de caractérisation pouvaatogimmune a un large panel de
déchets. Pour cela, un traitement préliminaire diéshets est possible, tel qu'une
lyophilisation suivie d’un broyage, qui va permetti’homogénéiser les déchets, sur
lesquelles les méthodes analytiques seront apggju@ependant, la biodégradabilité
obtenue ne sera pas la valeur réelle puisque lactste, et notamment la
bioaccessibilité de la matiére organique, est cétepient modifiée. Mais cela peut
étre un compromis afin d’obtenir rapidement uneeualde biodégradabilité d’un
déchet. Des travaux de these, tentant de prédbmdegradabilité de déchets grace a
des analyses en spectroscopie UV/NIR/MIR de lagratrganique, sont en cours au
LBE de Narbonne. lls s’intéressent grace a des ressspectrales de déchets a
déterminer soit de facon directe la biodégradabit la cinétique de production de
méthane soit de facon indirecte via la détermimatle la composition de la matiere
organique qui sera ensuite reliée aux performamigesiégradation. Les résultats
pourront contribuer au couplage entre une méthagrede de détermination du
potentiel méthane et un modeéle dynamique.

Une autre méthode pour définir la fraction de nmateégradable dans le modéle serait
d'implémenter les variables d’entrée, définissamtdéchet, en se basant sur un
fractionnement détaillé par compartiment de mat@es ou moins extractible qui
permettrait de définir les fractions non ou tréffiadiement accessibles, ainsi que la
matiere inerte. Cependant, le fractionnement rastdépendant du déchet étudié mais
la bioaccessibilité de la matiere composant le eéderait ainsi correctement
représentée dans le modele et chaque fractionielgmurrait étre associée a une
constante d’hydrolyse plus ou moins élevée suiviantforce nécessaire pour
I'extraction. Ces travaux seront réalisés au calus projet de thése faisant suite a
celle-ci. De plus, il serait intéressant d’étudeebiodégradabilité des compartiments
extraits pour affiner le choix de la vitesse dectié@a associée a leur dégradation. Mais
cela peut se révéler difficile lorsque des solvastst utilisés pour les phases
d’extraction. Ces perspectives pourront permettéwitgr I'utilisation des tests de
dégradation batch pour prédire le potentiel métltbunee boue.

Une accumulation de propionate a été observéederta dégradation de la boue
secondaire non traitée. Le prétraitement thermiguepermis d’améliorer les
performances de dégradation et de maintenir uneecsion normale du propionate en
acétate. L’ajout d’éléments traces métalliques @edgent un effet bénéfique sur la
dégradation du propionate et de l'acétate. Ainsissbciation d'un prétraitement
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optimal, qui entraine une fraction biodégradables pmportante, a un ajout optimisé
d’éléments traces métalliqgues pourrait permetmenélioration des performances de
digestion anaérobie des boues d’épuration. Cepgnillaserait nécessaire d’évaluer
les teneurs ainsi que la disponibilité et I'acdeiisd de ces composés au sein des
boues d’épuration. La dégradation en condition ndogrhile du propionate est
également tres sensible a la pression partielleyenogene, ainsi I'installation d’une
sonde permettant la mesure de la concentration hasepliquide de I'hydrogene
pourrait s’avérer intéressante pour obtenir unigulivs détaillé et mieux comprendre
la présence de certaines inhibitions.

La méthanisation est constituée d'une chaine toqyghide plusieurs especes
microbiennes. La diversité microbienne semble égatd étre un parameétre majeur
pour la conduite d’'un procédé de digestion anaérdbe plus, les nouveaux outils
moléculaires permettent une caractérisation de ileerglté phylogénétique des
communautés microbiennes et d’étudier leurs dynaesiqdans des procédés
biologiques. La Microbiologie est ainsi devenue digipline prédictive et non plus
purement descriptive. Jusqu’a présent, la diversitgobienne a été peu étudiée au
cours des réactions de conversion des substraise@ux travaux de Ramirez (2008),
la relation entre la biodiversité, la dynamique gepulations et les performances de
digestion de boues d’épuration non traitées etrgitées thermiguement, présentées
dans cette thése, a été étudiée via un modele matigile, nommé ADM1_10, qui
integre la diversité microbienne. Un article sdigie est en préparation. Les
principales conclusions sont: les caractéristiquatiales de Il'inoculum et la
disponibilité du substrat semblent avoir une infice sur la composition microbienne
au cours de la dégradation en termes de populati@asériennes efArchaea
Cependant, une validation des résultats par dearagesxpérimentales est nécessaire
pour confirmer les prédictions du modéle. La syreeamtre le Génie des Procédés, la
Microbiologie et la Modélisation résultera sur wwmpréhension globale et détaillée
de linfluence des conditions opératoires et decdaposition du substrat sur le
comportement de I'écosystéme et donc de ces peafares. Des réponses pourront
egalement étre apportées a I'nmportance du choikimgculum, qui déterminera la
nature des especes microbiennes présentes enofoietila composition du substrat
afin d'optimiser les vitesses et les taux de démgad. Enfin, ['utilisation de
techniques d’investigatiom situ (FISH et microscopie confocal) pourront révéler
I'organisation spatiale de la colonisation du stdigpar les différentes communautés
microbiennes. Ces analyses seront intéressantesypeux comprendre et définir les
phénomenes de diffusion et de bioaccessibilitéuthgtsat.
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. Petersen matrix

Petersen matrix modified with biochemical rate codicients and kinetic rate
equations for soluble compounds (i=1-3,12,j=1-5)

Annexes
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Petersen matrix modified with biochemical rate codicients and kinetic rate equations for particulate compounds
(i=13-17,25-30,j=1-5,21-25)
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ll. Fluorescence emission analysis on soluble fractiomd WAS
samples
Mottet A., Francois E., Muller M., Dudal Y., Déléiss, Carrere H, Steyer J.P.

1. Introduction
1.1  Fluorescence emission analysis

Fluorescence spectroscopy is an optical technolagy a flexible, rapid, sensitive, no
destructive and portable diagnostic tool. In wateiences, this analytical method has been
used to characterise dissolved organic matter anghtlerstand organic transformations of
various components in a wide range of aquatic enmients (Marhaba and Lippincott, 2000;
Baker and Spencer, 2004; Bengraine and Marhabd, R0ériotet al, 2007).

Fluorescence studies give a 3D plot of fluoresceezeitation wavelength/emission
wavelength and intensity that allows the visuaisabf a range of fluorophores in a given
sample. Humic and fulvic substances and amino agig@soteins and peptides were the most
commonly studied fluorophores:

e aromatic organic compounds provide good subjeatstduhe energy sharing unpaired
electron structure of the carbon ring,

» three fluorescent amino acids (trytophan, tyrosiné phenylalanine) are indicative of
proteins and peptides, due to the presence of @a gtoup or some other aromatic
ring structures.

In a complex sample, it is difficult to definitiyeldentify individual fluorescent compounds.
Thus, these fluorophore groups are commonly namexlidalike and protein-like because
their fluorescence occurs in the same area of @ggace as standards compounds.

Several studies have proved that the 3D fluorescena qualitative analysis: Cammaatkal.
(2004) and Elliott et al. (2006) showed that trytophan-like fluorescence
(EXEm = 280nm/340nm) can be directly related to #umtivity of a viable bacterial
community; Galapateet al. (1998) and Reynolds (2003) showed that trytoplien-|
fluorescence can be used as a tracer and relieshtafpogenic material in natural waters;
Ahmad and Reynolds (1999) have determined thatcaedse in fluorescence intensity of
trytophan-like peak from influent to effluent acsos treatment process. However, to become
more attractive, this analysis method has to bentifaive. Different data treatments can be
applied in order to predict concentrations of coomms: a calibration of fluorescence
intensity against TOC (Baker, 2004); the use ofidteal techniques as analysis of variance
(ANOVA), parallel factor analysis (PARAFAC), paiftileast squares (PLS). Morek al.
(2004) examined the use of multi-wavelength fluoetny for on-line monitoring of an
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anaerobic digester fed with either synthetic olicagpural (cheese factory) wastewater. They
have predicted several parameters of anaerobistéigeffluent composition, as VSS and
VFA measurements, from fluorescence-based preditié\fter a comparison of several
regression models, they showed that PLS is the nobsist technique for predicting process
parameters.

The aim of this work was to observe the changeohibte protein matter during anaerobic
digestion of sludge samples. Moreover, it allowglentify refractory or slowly or/and
hardly degradable compounds, as humic components.

2. Methodology

Fluorescence spectra were determined on solubtidns (<0.45 pm) of input and output
WAS samples from full scale digesters. Excitatiorission matrices (EEM) were measured
with a Perkin-Elmer LS 55 luminescence spectromé&eor to analysis, the concentrations of
each input and output sludge were adjusted to aaoid-quenching and to ensure linearity
between carbon concentration and fluorescence shiiesm EEM spectra were obtained by
subsequently scanning the emission spectra from t208600 nm by incrementing the
excitation wavelength by 20 nm from 200 to 450 nnd ghe scan speed was set at
1 200 nm.mift. The data was processed with the FL WinLab softW@egkin-Elmer) at the
laboratory of INRA UMR BSR (Montpellier, France).

3. Results and discussion

The fluorescence analysis was used as a methodctoasely characterise the changes of
dissolved organic matter through full scale digestéigure 1 shows excitation-emission
fluorescence spectra of soluble fractions of ignd output sludge WAS samples. The results
showed similar signatures for each input sludgepsanhe main fluorophore group presents
in the input sludge was in the same area of prdieen components. Two distinct
fluorophores were appeared as peaks or shoulders. firkt fluorophore &” had
excitation/emission wavelength at maximal intengityorescence around 220/289-394 nm
(Figure 1.A). In the majority of case, this fluohmpe appeared as a peak with a large base but
in the case of the sludge A, it presented two pe2®&8/305 nm and 220/355 nm. The second
peak B’ (Aex = 280 nmiey, = 305-371 nm) showed the same form as a large peak
shoulder (Figure 1.B). Thus the protein componkmréscence in these areas was due to the
compounding of tyrosine and tryptophane “like” campnts. These EEM fingerprints
showed that protein components are the only onesdphore components in the soluble
fraction of input WAS samples, we did not obseraraatic compounds as humic substances.

The fluorescence patterns obtained for each outpA \8amples showed an appearance of a
peak %" with excitation/emission wavelength around 33Q/3%B5 nm (Figure 1.A"). Indeed,
the Figure 3 that represents the fluorescencesitie(mormalised by soluble organic carbon)
against emission wavelength for an excitation wavglh of 330 nm showed an increase of
intensity with the occurrence of a shoulder betweenssion wavelengths of 371 nm and

455 nm. The peak fluorescence was in the same &tha aromatic organic components as it
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was described in Coble (1996), Parlasttal. (2000), Marhabat al. (2000) and Hudsoet al.
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! S0l0C = Soluble organic carbon concentration esg@e in mg.Lt

Figure 1: Excitation-emission fluorescence spectra of WASilsiel fractions.

F input SolOC = 20 F output SolOC = 11,9 F output NA
pretreatment

1 S0l0C = Soluble organic carbon concentration esqeé in mg.L*
2 NA = Not available

Figure 2: Excitation-emission fluorescence spectra of WASilslel fraction of WWTP F.

We clearly observed that fluorescence patterns difierent between input and output EEM
for each sludge. The anaerobic digestion leadset@pipearance of humic like components in
the soluble fraction. They could arise from the ask during the degradation of these
complex components from the particulate fractionfrom the transformation of organic
matter by the microorganism activity. Moreover, thaximal intensity fluorescence shifted to
longer emission wavelengths with the increase efrétention time in the digester: for the
WWTP C with a SRT of 14 d, the maximal intensityditescence was obtained at
Aex = 330 NMAem, = 371 Nnm. For the WWTP B with a SRT of 27 d, it veh&e, = 330 nmiem

= 455 nm (Figure 3.b). Similar results were obtdid@ring the compost process (Seredsi
al., 1991; Weiet al, 2007, Hucet al, 2008). The changes of peak locations and fluonesce
intensity were ascribed to an increase of molecsileg, aromatic polycondensation, level of
conjugated chromophores and humification degreergéinic matter as the degradation time
increases.
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However, the temperature range of anaerobic dmestiould not be linked with the

normalised fluorescence intensity at an excitati@velength of 330 nm since we did not
have enough data to compare thermophilic and mésogigestion with the same SRT and
at full scale the digester never carry out withghene operating conditions.

The EEM spectra analysis carried out on the WWTP F withermal pretreatment clearly
showed the occurrence of humic like componentsufeig3). Indeed, the fluorescence
intensity strongly increased at an excitation wemgth of 330 nm after the thermal
pretreatment (Figure 3.a). This appearance coulduigeto the thermal effect and could be
assimilated to melanoidins because they occurredersame area of humic like components
and some authors have suggested the presence wft “bugar” reactions and Maillard
reactions for high pretreatment temperatures (Beugt al, 2007, Muller, 2001 and Stuckey
and McCarty, 1984). The melanoidins produced byntiaé pretreatment and humic like
components produced during the anaerobic digestidrio peaks in the same area (Figure
2.F and 2.F”). They could be considered as complematic components and as hardly and
slowly degradable.

Thus, the fluorescence analysis allowed to idetitié/nature of soluble organic matter hardly
and slowly degradable and to observe the chemitahges of the soluble organic matter
during the anaerobic digestion.

4. Conclusions

Fluorescence analysis was used to characterissthble fractions of input and output WAS
samples from full scale digesters. From this wihk, following conclusions can be drawn:

* In the input WAS soluble fraction, protein compotseare the only ones fluorophore
components, we did not observe aromatic compousuats, as humic substances,

» The anaerobic digestion leads to appearance of hiilkeicomponents in the soluble
fraction. They could arise from the release durimg degradation of these complex
components from the particulate fraction or frora transformation of organic matter
by the biological activity,

* The melanoidins produced by thermal pretreatmentthadhumic like components
produced during the anaerobic digestion could basidered as hardly and slowly
degradable.

This method can be useful for monitoring anaerolnd ghermal pretreatment processes.
However, future works have to be carried out toell®y a quantitative and a predictive
fluorescence-based method.
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Recherche d’indicateurs de biodégradabilité anaérak et modélisation de la digestion anaérobie thernphile :
Application aux boues secondaires d’épuration norraitées et prétraitées thermiguement

RESUME

La gestion des boues d’épuration constitue unegglu économique et environnemental en raisonadgthentation de
leur quantité et des contraintes réglementairestefois, leur valorisation sous forme de biogazrgie renouvelable,
répond aux critéeres de développement durable. Dareontexte industriel, la mesure de la biodégréitlalanaérobie
des boues a traiter est nécessaire afin de mattrplace un systeme de traitement adapté. Or, aldseessais
expérimentaux de longues durées (potentiel métheinkjurds d'un point de vue analytique, il n'egisictuellement
aucun moyen de caractériser cette biodégradabiig.plus, les modéles de digestion anaérobie, pégp@our
représenter les performances, possedent des lacanesrnant I'étape d’hydrolyse en raison d’unecdpson limitée
des mécanismes chimiques et biochimiques de cetfpe.€Ainsi les travaux de la thése se sont ingésea I'étude du
lien entre la caractérisation chimique et biochimigle la matiére organique et les performancesgidsttbn anaérobie.
Une étude statistique par PLS a permis d’élabarenadéle du potentiel méthane des boues étudiéesaractérisation
biochimique (protéines, glucides et lipides) aigse deux paramétres macroscopiques (degré d’oxydati carbone
organique soluble) se sont révélés comme des tedica initiaux pertinents de la biodégradabilitée &uivi de
dégradation en réacteur batch d'une boue non dragté prétraitée thermiquement a montré que la pliese
méthanogénése est étroitement reliée a I'étapaedbiyse. En effet, une phase de latence sur laugtmh de méthane
est observée, ainsi qu’'une production importanéeétate les premiers jours de la dégradation. Dg f#s variations
des concentrations en composés solubles ainsequirdtique de production de méthane ont mis esreé@ce I'existence
de deux phases distinctes d’hydrolyse des compmsdisulaires. La bioaccessibilité de la matiéretipalaire au sein
des boues d'épuration est donc un facteur imporantles performances de dégradation. Un modeldigksstion
anaérobie, basé sur 'ADML1, a également été propfiséde représenter I'impact de la compositiotiate des boues
d’épuration sur les dynamiques de dégradation ab@érDeux modifications ont été effectuées afinbtenir une
meilleure représentation des phénoménes réactmnetehotamment de I'accessibilité de la matiériasiA une vitesse
de réaction de Contois pour les étapes de désattégret d’hydrolyse et deux variables d’entréege draction
facilement hydrolysableX., et une fraction lentement hydrolysabtg, ont été introduites. Le modéle modifié est
capable de représenter les cinétiques de dégradabtenues en conditions batch et continue.

Research of anaerobic biodegradability indicators ad Modelling of thermophilic anaerobic
digestion : Application to waste activated sludge ith and without a thermal pretreatment

The sewage sludge management represents econ@métanvironmental issues. However, the sludge igaliion into
biogas, renewable energy, contributes to the swatée development. In an industrial context, theasneement of
anaerobic biodegradability is a challenge in ortdeelaborate an optimised treatment process. Noysadside from
experimental anaerobic degradation tests, demandbtgatory work and time-consuming, the biodegbildg cannot
be characterised. Moreover, the anaerobic digestiodels, used to represent the performances, ltawe Bmitations
for the description of hydrolysis step. Indeed, fir&t order kinetic equation used to representphgsicochemical and
biochemical mechanism is too simple. The aim ofithavas thus to study the relationship between atenand
biochemical characterisation and anaerobic digegtierformances. The potential methane of studiedggl samples
could be predicted thanks to a partial least sq&eS) regression. The biochemical characterisafjmoteins,
carbohydrates and lipids) and two macroscopic perars (oxidation state and soluble organic carlzm®m to be
relevant parameters to assess the anaerobic bamtidglity of WAS samples. The degradation of urtedaand
thermally pretreated WAS samples was monitoredaiatbreactors. The methanogenesis was shown tavss dby the
hydrolysis. Indeed a latency period and a highaeeproduction were observed during the first dafysxperiment.
Moreover, the soluble compound concentration viarat and the methane production kinetics showed distinct
hydrolysis phases of particulate matter. The WA$raeation is therefore dependent on the bioacabsibf
particulate organic matter. A modified structureAafaerobic Digestion Model n°1 (ADM1) was proposadrder to
represent the impact of WAS initial composition the anaerobic degradation dynamics. Two modificetiavere
performed for enhancing the representation of Hydi® step and the particulate matter accessibilityus the Contois
model was used to describe disintegration and tysiseosteps and two particulate organic mattertivas: a readily
hydrolysable fractionX,, and a slowly hydrolysable fractiok,, were introduced. The modified model was able to
simulate the degradation performances in batchcantnuous conditions.
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