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Résumé 

Le traitement de boues de station d'épuration (Boues activées de Marrakech) en mélange avec déchets 
verts (Palmier dattier) selon deux mélanges dont les proportions : A (1/3 Boues + 2/3 Déchets de 
palmier) et B (1/2 Boues + 1/2 Déchets de palmier), a été effectué par la filière du compostage, 
pendant six mois. Au cours du co-compostage, l’intense activité microbienne s’est traduite par une 
augmentation de température (autour 65 °C) au cours des premières semaines (phase thermophile) et 
un taux de décomposition final de l’ordre de 40%. Après six mois de co-compostage, le compost final 
est caractérisé par un rapport C/N voisin de 10, un rapport de NH4

+/NO3
- < 1, un pH autour de la 

neutralité signe de maturité des composts. L’analyse FTIR a montré une diminution de l'absorbance 
des bandes aliphatiques et l'augmentation de la structure de bandes d'absorbance aromatiques reflètent 
l'état d'avancement du processus d'humification.  
Le taux d’abattement des lipides totaux est de l’ordre de 43%. Les esters méthyliques d’acide gras 
(FAMEs) des Gram-positif (i,C15 :0) ont augmenté durant la phase thermophile. Les FAMEs 
d’origine non spécifique (C6 :0, C14 :0) ont connu une intense diminution, les FAMEs de bactéries 
non spécifiques représentent une grande teneur durant la phase thermophile. L’indice CPI a augmenté 
à la fin du co-compostage indiquant l’enrichissement du compost en FAMEs d’origine végétale. Les 
principaux composés ligneux identifiés, au cours du co-compostage, par Py-GC-MS, sont classés en 
deux groupes. Le premier est constitué de 7 composés dont la teneur diminue au cours du co-
compostage, parmi lesquels : Toluène, 2,4-diméthylbenzène, éthylbenzène, Styrène, 1-éthyl-2-
méthylbenzène, 4-méthylphénol et 2-méthylnaphthalène. Le deuxième groupe est constitué de 4 
composés qui augmentent au cours du co-compostage : phénol, benzofuran, éthylméthoxyphénol et 
diméthoxyphénol. Les principaux stéroïdes identifiés sont les C27-C29 sterènes, stanols, 5β-cholesta-3-
one, cholesta-3,5-diène et 2 thiostéranes. A l’exception des thiosteranes et quelques composés de C27-
C29 cholestenes la concentration relative des stéroides diminue au cours du processus suit à leur attaque 
microbien. L’abattement total de la teneur des stéroïdes est corrélé positivement avec les indicateurs 
de maturité du compost (C/N et NH4

+/NO3
-) ce qui ouvre la voie à une éventuelle utilisation des 

stéroïdes comme indicateur de dépollution et de maturité de compost. 
12 isolats d’actinomycètes ayant une activité antimicrobienne vis-à-vis d’un large spectre des germes 
pathogènes ont été isolés sur le milieu sélectif CTEA. Le degré d’hygiénisation est confirmé par la 
diminution de la concentration des coliformes fécaux et totaux, et l’abattement des œufs d’helminthes 
identifiés (Ascaris sp., Capillaria sp., et Trichuris sp.) vers la fin du co-compostage.  
La phytotoxicité, déterminée par l’effet des extraits hydrosolubles à différents stades de co-
compostage sur la germination et la croissance des radicules (Navet, Cresson, Laitue, Luzerne), a 
diminué et l’indice de germination dépasse 100%, après six mois de co-compostage. La génotoxicité 
du chrome hexavalent (Cr(VI)) du substrat de co-compostage est corrélée positivement avec la 
fréquence des micronoyaux (MN). Après six mois de co-compostage le taux des MN diminue avec un 
taux d’abattement de 70,4% et 77,2% avec l’abattement de la concentration du Cr(VI) avec 58 et 
58,6% respectivement pour le mélange A et B. Ceci ouvrira la voie d’utilisation de cet indice comme 
un indice de maturité des composts.  
La diminution de la phytotoxicité et la génotoxicté au cours du co-compostage confirme l’état de 
stabilisation et de la maturité des co-composts, ce qui pemettra l’épandage de ces composts  en tant 
qu’amendement organique des sols sans risque de contamination du système sol-plante. 
 

Mots clés : Co-compostage,  Boues activées, Déchets de palmier, FAMEs, Lignine, Stéroides, 
Phytotoxicité, Génotoxicité, Oeufs d’helminthes, Champignons thermotolérants, Actinomycètes, 

FTIR, TMAH-Py-GC-MS, Indices de maturité.
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Abstract 

The co-composting of activated sludge and lignocellulose waste (palm tree waste) was monitored to 
study the behaviour of two mixtures, referred to as A (1/3 sludge + 2/3 palm waste) and B (1/2 sludge 
+ 1/2 waste palm) for 6 months. The biotransformation was evaluated by physicochemical and 
spectroscopic analyses. The thermophilic phase is characterized by a rise in temperature, which peaked 
at 65°C. This is the result of intense microbial activities. The final composts exhibited a higher degree 
of decomposition than the controls as shown by a decomposition rate of about 40%, decrease of C/N 
ratio to around 10 and NH4

+/NO3
- ratio below 1. The decrease of aliphatic absorbance bands and the 

increase of aromatic absorbance bands follow the progress of the humification process. Total 
extractable lipid was decreased by 43%. The fatty acid methyl esters (FAMEs) from Gram-positive 
bacteria (i, C15: 0) increased during the thermophilic phase. FAMEs from non-spécific origin (C6 :0, 
C14 :0) exhibited a decrease toward the end of co-compostin, linear FAMEs from non-specific 
bacteria underwent a decrease during co-composting. The CPI index thus increased at the end of the 
composting process, indicating that the final product was proportionally richer in fatty acids of plant 
origin. Two lignin groups were distinguished by Py-GC-MS. Group 1 contained toluene, 2,4-
dimethylbenzene, ethylbenzene, styrene, 1-ethyl-2-methylbenzene, 4-methylphenol and 2-
methylnaphthalene; their relative proportions decreased during co-composting. A second group of 4 
components showed concentrations that increased with co-composting time: phenol, benzofuran, 
ethylmethoxyphenol and dimethoxyphenol. The main steroids identified were C27-C29 sterenes and 
stanols, 5-cholesta-3-one, cholesta-3,5-diene and 2 thiosteranes. Except for thiosteranes and some of 
the C27-C29 cholestenes, the relative concentrations decreased during co-composting due to microbial 
degradation. The changes in steroids during co-composting, was positively correlated with the 
physico-chemical parameters of mature compost, especially C/N and NH4

+/NO3
- ratios, opening the 

way for the use of steroids as indicators of pollution and compost maturity.  
On the selective CTEA medium, 12 active strains of isolated actinobacteria presented a suppressive 
action against various pathogens. This may justify that a biotic factor is also an important factor 
contributing to making co-composting substrates hygienic. The degree hygiene reached is confirmed 
by the reduction in the faecal and total coliforms, and by the abatement of identified helminth eggs 
(Ascaris sp., Capillaria sp., and Trichuris sp.) towards the end of the process. The phytotoxicity 
determined by the effect of aqueous extract, at various stages of the co-composting, performed by 
monitoring the number of germinated seeds and the rootlets growth of turnip, watercress, alfalfa, and 
lettuce was decreased, and the growth of radicals that have a germination index that exceeds 100% 
after six months of co-composting. Hexavalent chromium (Cr(VI)) genotoxicity showed a positive 
correlation with micronucleus (MN) frequency. After six months of co-composting, the MN rate 
decreased significantly by 70.4 and 77.2% with decreasing Cr(VI) concentration with 58 and 58.6%, 
for mixtures A and B respectively. That indicates their suitability for use as a maturity index. During 
co-composting the abatement rate of phytotoxicity and genotoxicity confirme the maturation and 
stabilization degree of co-composting end products which encourages their recycling in agriculture as 
a fertilizer for the soil without any contamination of the soil-plant system.  
 
 
 

Key words: Co-composting, Activated sludge, Date palm waste, FAMEs, Lignin, Steroids, 
Phytotoxicity, Genotoxicity, Helminth eggs, Thermotolerant fungi, Actinobacteria, FTIR, TMAH-Py-

GC-MS, Maturity Index. 
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Au Maroc, les volumes d’eaux usées rejetés ont été estimés à 600 Millions m³ en 2005 et 

atteindraient  900 Mm3 par an à l’horizon 2020 (Ministère de l’Agriculture et de la Mise en 

Valeur Agricole, Maroc (2002). Ces eaux usées présentent un risque potentiel de pollution des 

eaux, et de pollution des sols, d’où la nécessité de les traiter avant leur réintroduction dans le 

milieu naturel. Cette approche permettra de disposer d’une ressource hydrique importante à 

exploiter, en particulier dans les zones où sévissent des pénuries d’eau et des années 

consécutives de sécheresse, face aux changements climatiques.  

Afin de palier le déficit en matière d’assainissement liquide au Maroc, le gouvernement 

Marocain a lancé un programme ambitieux (SDNAL: Schéma Directeur National 

d’Assainissement Liquide) qui est mené conjointement par le Département de 

l'Environnement et le Ministère de l'Intérieur et qui a permis d’élaborer en 2005 le 

« Programme National d’Assainissement Liquide et d’Epuration des Eaux Usées » (PNA) 

doté d’un budget conséquent de l’ordre de 50 milliards de Dirhams à l’horizon 2020. Ce 

programme s’est fixé comme objectif la construction de 260 stations d’épuration pour la 

période 2006/2020 qui viendront s’ajouter aux 80 stations déjà en service. Il s’agit d’atteindre 

un taux de raccordement global au réseau d’assainissement de 75% en 2016, 80% en 2020 en 

milieu urbain, et d’abattre la pollution de 60 à 80 % au moins et surtout de limiter la 

dégradation environnementale et l’amélioration de la qualité de l’eau des systèmes 

aquatiques, prolonger les traitements jusqu’au niveau tertiaire et les réutiliser à 50% en 2020. 

Actuellement, plusieurs types de systèmes de traitement des eaux usées existent au Maroc 

(lagunage, boues activées, percolation filtration…etc). 

Quel que soit le système d’épuration adopté pour le traitement des eaux usées, celui-ci  

s’accompagne d’une production de quantités de boues non négligeables, qui sont estimées à 

40 000 T/an en 2010, et les prévisions sont de 300 000 T/an pour 2025 (ONEP, Maroc).  

En général les boues issues des systèmes d’épuration des eaux usées sont reconnues par leur 

pouvoir fertilisant, en termes de matière organique, d’azote, de phosphore et des oligo-

éléments (Bousselhaj, 2007). Néanmoins, les boues de step peuvent aussi contenir des 

éléments traces métalliques (Cr, Zn, Cd, Hg, Pb…) (Amir et al., 2001, 2005, Jouraiphy, 

2007); des polluants organiques (phthalates, PCB, HAP…) (Amir et al., 2005) susceptibles de 

provoquer des effets nocifs sur les milieux récepteurs, et des polluants émergeants 

(antibiotiques) (Khadra et al., 2012) qui sont classés parmi les 30000 substances chimiques 

produites à des quantités au-dessus des normes (Giger, 2003); ce qui limiterait la valorisation 

agricole de ces boues, d’où la nécessité de s’assurer de leur innocuité avant toute utilisation. 

Ces différentes sources de polluants sont à l’origine du pouvoir génotoxique et cytotoxique 
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des boues (Shukla et al., 2009; Lopez et al., 2010). A ceci s’ajoute la richesse de boues de step 

en germes pathogènes et en parasites à savoir les protozoaires, comme les Amibes, 

Toxoplasmagondii, Giardia lamblia et Cryptosporidiumsp., ainsi que les helminthes comme 

Ascaris sp., Trichuris sp., capillaria sp., schistosoma sp., et Taenia sp., (Feachem et al., 1983, 

Tønner-Klank et al., 2007; Marcinkowski, 2010; Utzinger et al., 2011), d’où la nécessité de 

mieux concevoir la filière de traitement et d’élimination de boues lors de la conception de la 

station d’épuration. 

Dans de nombreux pays, le choix des filières de traitement des boues est orienté le plus  

souvent vers des filières de stabilisation (déshydratation, chaulage) et des filières de 

traitement par incinération, qui demeure prohibitif pour le contexte marocain. Dans de 

nombreux pays y compris le Maroc, en absence de législation sur les boues; celles-ci sont 

évacuées en décharge publique; dans certains cas après un prétraitement. Cette pratique est 

légalement interdite dans de nombreux pays (directive 1999/31/CE). 

De point de vue environnemental, l’incinération contribue au dégagement des gaz toxiques 

(NO, CO, CO2…) et le plus grave est la transformation des nombreux composés (PCBs) en 

dioxines. Néanmoins, les installations d’incinération doivent être conformes aux normes en 

matière de rejets gazeux, comme la stipule la Loi N°13-03 relative à la lutte contre la 

pollution de l'air. Pour le cas du Maroc, l’incinération des boues de STEP ne peut pas être une 

solution envisageable en raison des coûts élevés des installations des incinérateurs, 

l’incinération dans des cimenteries pourrait remédier, en partie, au problème mais les volumes 

de boues importants limitent l’impact de cette solution. Une étude récente a été faite par un 

bureau d’étude au profit de la RADEEMA qui a montré que les coûts de traitement sont 

excessifs. D’autres possibilité sont exploitées à savoir l’usage des boues utilisées en 

cimenterie, néanmoins cette solution semble confrontée à des contraintes parmi lesquelles, 

l’éloignement de la cimenterie par rapport à la station, ainsi que l’exigence habituelle des 

cimenteries de boues avec une forte siccité (>90%) et un fort PCI (>2000 kW/t). De même la 

présence de chlore dans les boues, à partir de certaines teneurs, semble affecter le four, sans 

oublier l’impact des boues sur la qualité des ciments. 

La mise en décharge contrôlée consiste à enfouir les boues souvent mélangées avec des 

ordures ménagères en prenant en considération les précautions (site étanche, compactage des 

résidus, récupération et traitement des lixiviats). De plus, pour réduire la production des 

lixiviats et éviter une saturation rapide de la décharge, seules les boues peu humides sont 

acceptées. La mise en décharge contrôlée nécessite des opérations préliminaires de 
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stabilisation et de déshydratation  poussées. Cette solution va progressivement perdre de son 

intérêt pour des raisons financières et juridiques. 

Le traitement de boues par bio-méthanisation doit être justifié après des études en matière des 

besoins énergétiques et les coûts d’énergie par rapport au marché. En effet, le biogaz qui sera 

fourni doit être compétitif pour justifier les investissements nécessaires sans oublier que cette 

filière produit un digestat de faible siccité qu’il faut gérer.  

L’épandage direct des boues de STEP est sans doute une solution envisageable. Les composés 

tels que le carbone, l'azote, le phosphore et le potassium étant ainsi recyclés et valorisés par la 

végétation en place. Cette méthode vise à se rapprocher des grands cycles naturels et éviter 

tout gaspillage de la matière organique dû à l'incinération ou à l'enfouissement dans les 

décharge (Lambkin et al., 2004). Les modes d’épandage (doses, période) sont tributaires de la 

composition des boues, du milieu récepteur (sol) et du type de cultures. Néanmoins, 

l’épandage direct de boues non traitées fait l’objet des réticences auprès des agriculteurs, en 

raison des risques liés à la présence d’agents pathogènes, des odeurs nauséabondes, ce qui 

peut présenter un risque pour le voisinage.  

Au Maroc, en l’absence de loi qui réglemente l’usage de boues, il serait plus judicieux d’être 

prudent et n’autoriser que l’épandage des boues traitées au préalable par compostage, bio-

méthanisation ou séchage thermique afin de s’assurer de leur stabilisation et de leur 

hygiénisation.  

A titre d’exemple, en France de nombreux traitements sont mis en place pour limiter le 

volume produit, les odeurs, et la nocivité des boues. Actuellement 3 filières sont utilisées pour 

évacuer les boues, selon que l'on privilégie un mode de gestion basé sur l'élimination ou le 

recyclage. Les trois filières de traitement sont donc la mise en décharge (25%), l'incinération 

(15%) et l'épandage agricole (60%). Les boues d'épuration ne seront plus épandues à terme 

sous forme liquide, mais après traitement mécanique et thermique, sous forme de compost ou 

de granulés. La valorisation biologique (méthanisation, et compostage), a été considérée par 

plusieurs décideurs scientifiques comme des technologies vertes permettant de transformer les 

déchets en produits à haute valeur ajoutée. Depuis la publication de la norme NFU 44-095, 

(AFNOR, 2002 complétée en 2008) des composts de boues contenant des matières d’intérêt 

agronomique issues des traitements des eaux, et la norme NFU 44-051, (AFNOUR, 2006 

complétée en 2010) relative aux amendements organiques, on peut envisager maintenant la 

commercialisation d'un produit homologué au lieu de recourir aux plans d'épandage. On peut 

aussi sécher les boues par des moyens économes en énergie et rendre l'épandage plus 

intéressant que l'incinération. 
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Actuellement, aucune filière de traitement de boues n’est utilisée au Maroc, bien que le PNA 

recommande de développer des recherches en matière de traitement de ces déchets. En 

matière de caractérisation des boues urbaines à l’échelle nationale, les résultats sont assez 

fragmentaires. Le plus récent travail de caractérisation a porté sur 9 STEP : Agadir (Grand 

Agadir), Bouregreg,  Drarga,  Mrirt, Skhirate, Taoujdate, Tafoghalte, Taourirt et Tiznit. Alors 

qu’en matière de traitement de boues certains travaux ont été réalisés à l’échelle du 

laboratoire et semi-industrielle par les équipe de l’Université Cadi Ayyad de Marrakech et qui 

ont abouti à la soutenance de plusieurs thèses de doctorats (Bousselhaj, 2007 : sur l’épandage 

agricole), Echab (2002, sur le compostage en mini-réacteur), Amir (2005, sur compostage et 

devenir des polluants métalliques et organiques); Jouraiphy (2007, sur le compostage des 

boues activées et devenir des polluants organiques et valorisation agronomique à grande 

échelle),  Abouelwafa (2009, compostage de boues agro-industrielle et qualité biochimique du 

compost issu  des boues de STEP de Khouribga, Drarga, M’zar). En 2005, une équipe de 

l’Université Chouaïb Doukkali a présenté les travaux de recherche relatifs à un projet 

européen sur les boues. 

Depuis 2009, une nouvelle station d’épuration a été construite à Marrakech pour traiter les 

eaux usées de l’ensemble de l’agglomération urbaine. Elle est considérée comme la plus 

grande STEP nationale, avec un traitement tertiaire, générant actuellement l’équivalent 130 

t/jour environ de boues avec une siccité moyenne de 22%, soit l’équivalent au total de 30,8 

tonnes de Matière Sèche par jour (tMS/J). Actuellement la RADEEMA évacue les boues 

d’épuration vers des sites de déchargement loués et situés à proximité de la décharge publique 

de Marrakech.  

Cette situation engendre des charges importantes en matière de gestion du déchargement des 

boues, de location des terrains et de leur aménagement. Ces charges sont évaluées à 50 DH-

HT/tonne des boues évacuées soit 2,4 MDH-HT/an. En l’absence de filière d’évacuation 

définitive, ces charges ne cessent d’augmenter d’une année sur l’autre. De plus, sur le plan 

environnemental, cette situation présente une source de nuisance sérieuse sur les plans 

paysager, sanitaire et olfactif qui seront ressenties de plus en plus avec la fermeture de la 

décharge publique actuelle, d’où la nécessité de réfléchir à d’autres filière de traitement et/ou 

de valorisation adaptées au contexte local.  

D’après de nombreuses études, le compostage constitue le traitement par excellence qui 

répond à toutes ces conditions dans des limites financières très accessibles. En effet, les 

besoins du marché marocain en matière organique sont très importants. Sur la base d’une 

perte annuelle de 650 kg de matière organique/hectare de sols bours (Life project, LIFE05 
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TCY/MA/000141), les besoins en matières organiques stables et compatibles avec une 

agriculture durable dans ces zones, qui représentent plus de 7 millions d’hectares au Maroc, 

sont d’environ: 4,55 million de tonnes par année.  Les superficies potentielles en terres 

irrigables au Maroc sont estimées à 1664000 ha dont 1364000 ha de surface irriguées de façon 

pérenne et 300000 ha de façon saisonnière lors d’épandage des eaux de crue. Les besoins en 

amendement organique nécessaire pour compenser les pertes annuelles des zones irriguées du 

Maroc sont estimés à 1,7 million de tonnes par année (life project, LIFE05 

TCY/MA/000141). Ainsi le total des besoins annuels des sols au Maroc en matières 

organiques stable est d’environ 6,25 millions de tonnes (Rapport Nationale 2009, Stratégie de 

gestion de boues de STEP au Maroc). 

Dans ce contexte, le Laboratoire Ecologie et Environnement (L2E) de l’Université Cadi 

Ayyad de Marrakech (Maroc), en partenariat avec l’équipe de recherche ECSECO du 

Laboratoire Ecologie Fonctionnel (ECOLAB) de l’Institut National Polytechnique (INP) de 

Toulouse (France), a mené une étude scientifique sur les potentialités de la valorisation de 

boues de station de Marrakech par le procédé de co-compostage. 

Ce travail, initié en Octobre 2013 s’est focalisé sur l’étude physico-chimique, 

microbiologique et écotoxicologique au cours de la biotransformation des boues activées de la 

STEP de Marrakech en mélange avec des déchets de palmier par un procédé de compostage. 

Dans ce travail de nouveaux indices de maturités ont aussi été validés. 

Dans cette optique nous nous sommes fixés comme objectifs : 

 Le recyclage, en vue d’une valorisation agronomique, des boues de la station 

d’épuration des eaux usées (cas de la station de boues activées de Marrakech) en 

mélange avec des déchets verts (déchets de palmier) par la filière de compostage. 

 L’évaluation des paramètres physico-chimiques,  indices de la maturité des composts, 

et suivi de l’évolution de la matière organique et minérale au cours du procédé. 

 Validation des nouveaux paramètres de maturité de composts qui répondent aux 

normes d’utilisation de boues de STEP et déchets de palmier sans aucun risque, à 

savoir l’évolution de composé ligneux, stéroïdes, ester méthyliques d’acides gras 

(indice CPI), et hydrocarbures aliphatiques. 

 Validation d’un nouveau milieu synthétique d’isolement à base de compost, et 

évaluation des microorganismes qui contribuent à l’hygiénisation des composts 
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 Mesure des paramètres biologiques d’hygiénisation en termes d’évolution des œufs 

d’helminthes, détermination et devenir de la charge des œufs de nématodes (Ascaris 

sp., Trichuris sp., et Capillaria sp.) 

 Validation des paramètres écotoxicologique de maturité et évaluation du pouvoir 

génotoxique sur Vicia faba comme un nouveau indice de maturité de compost. 

 

Ce travail de thèse est subdivisé en deux grands volets :  

 

 Le premier volet est consacré à l’état de l’art bibliographique ou l’état des lieux de 

l’assainissement liquide au Maroc, la problématique des boues et les filières de traitement et 

leur élimination sont traitées, ainsi que les aspects relatifs au compostage des boues. De 

même, un état des lieux de la recherche a été réalisé en matière de devenir des polluants 

métalliques, organiques et émergeants au cours du compostage, et les différents composés 

organiques, ainsi que les aspects d’hygiénisation et de maturité moyennant les différents outils 

biologiques (microbiologie, parasitologie, phytotoxicité, et génotoxicité).  

 

Le deuxième volet consacré aux résultats et leurs discussions. Il est subdivisé en trois parties :  

 

La première partie   intitulée  « Biotransformation des boues-déchets de palmier et évolution 

des composés organiques au cours du co-compostage »  est subdivisée  en 4 chapitres: 

 

Chapitre 1: Évaluation de la biotransformation de la fraction organique et minérale lors du 

co-compostage de boues de station d'épuration- déchets de palmier. 

Chapitre 2: Évolution des esters méthyliques d’acides gras (FAMEs) au cours du co-

compostage.  

Chapitre 3: Évolution des composés ligneux au cours du co-compostage. 

Chapitre 4: Évolution des composés stéroïdes au cours du co-compostage. 

La deuxième partie  intitulée «Évolution des microorganismes et évaluation du degré 

d’hygiénisation au cours du co-compostage » est  subdivisée en 3 chapitres : 

Chapitre 5: Évaluation de la succession de la communauté microbienne au cours du co-

compostage des boues activées-déchets de palmier sur un milieu synthétique à base de 

composts. 
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Chapitre 6: Abondance de la microflore endogène des produits de compostage de boues-

déchets de palmier et screening d’isolats d’actinomycètes à activité antimicrobienne.  

Chapitre 7: Caractérisation des œufs d’helminthes de la boue de station d’épuration et 

l’efficacité de leur inactivation par procédé de compostage. 

La troisième partie  Intitulée «Évaluation de la phytotoxicité et la génotoxicité au cours du 

co-compostage de boues de STEP -déchets de palmier» est composée d’un seul chapitre 

(chapitre 8). 

Une confrontation de l’ensemble des résultats a été réalisée. Elle vise la mise en place de 

procédé, des outils analytiques et des supports d’expertise, ce qui a permis de dégager une 

synthèse générale justifiant l’efficacité de cette filière et de son intérêt. Une conclusion et une 

présentation de diverses perspectives concluront ce travail. 
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I. Assainissement liquide au Maroc 

La  connaissance  de  la  production  des  déchets est  essentielle  dans  la  planification  d’un  

système de gestion afin d’atténuer leurs impacts environnmentaux et de prévoir au mieux le 

dimensionnement des installations de traitement. De nombreuses études évaluent la quantité 

des eaux usées produite, mais les résultats présentent des écarts importants entre le Maroc et 

les autres pays en voie de développement ainsi que les pays développés. La différence de 

production des eaux usées est tributaire du type de société. Elle est liée à la situation 

économique, les saisons, la culture et les divergences de coutumes entre les villes. Les stations 

d’épuration restent les seules solutions d’élimination de la pollution des effluents domestiques 

et/ou industriels produits, conformément aux normes de rejets, avant leur évacuation dans le 

milieu naturel.  

Après la purification des eaux qui consiste à éliminer les matières minérales et organiques en 

suspension, les polluants initiaux se retrouvent par la suite en partie stockée et concentrée 

dans les boues issues des diverses étapes de traitement de l’eau. Ces principaux déchets des 

eaux usées « boues » sont donc considérées comme un déchet riche en bactéries, agents 

pathogènes, matière organique minéralisée, éléments fertilisants (N, P…), micropolluants 

minéraux et organiques, qu’il faut éliminer tout en profitant de sa partie utile. Une station 

d’épuration doit alors comporter des installations de traitement des eaux et des dispositifs de 

traitement des boues produites. Les eaux usées qui peuvent être à la fois industrielles ou 

urbaines sont généralement soumises dans les stations à différentes filières. 

I.1. Les filières de traitement des eaux usées 

I.1.1. Prétraitement  

Le prétraitement consiste à débarrasser les eaux usées des polluants solides, des graisses et 

autres éléments. Ce prétraitement comporte  plusieurs étapes parmi lesquelles : Dégrillage, 

Dessablage et Déshuilage. 

 I.1.2. Traitement primaire 

Il s’agit d’une décantation simple ou renforcée par des additifs chimiques. 

 I.1.3. Traitement secondaire  

 I.1.3.1. Traitement  physico-chimique  

      Selon plusieurs phases: 
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 Phase de coagulation ou agglomération par addition des adjuvants chimiques pour 

éliminer la matière en suspension. 

 Phase de floculation et phase de décantation pour assurer la séparation entre la phase 

solide et liquide suite à des injections des agents floculants, sulfate d’alumine ou de fer 

par exemple. 

  I.1.3.2. Traitement biologique  

Il permet la dégradation de la matière organique par les bactéries aérobies et anaérobies dans 

les systèmes suivants : 

Système extensif : c'est un système qui traite les eaux usées d'une manière classique naturelle. 

Le système le plus répondu est : lagunage naturel, chenal algal à haut rendement, infiltration-

percolation. 

Système intensif : s'effectue d'une façon mécanique et en présence d'oxygène, ce système est 

plus couteux et demande plus d'énergie par apport au système extensif. Parmi les systèmes 

existants, on trouve: lits bactériens, disques biologiques, boues activées. Une étude 

comparative des avantages et inconvénients de ces différents systèmes intensifs est résumé au 

Tableau 1.  

I.1.4. Traitement tertiaire 

Il s’agit d’une filière conçue pour la désinfection et la réduction des odeurs par des opérations 

suivantes : désinfection, dénitrification, déphosphatation.  

 

Tableau  1 : Tableau comparatif des avantages et inconvénients de différents systèmes  

Intensifs (El Fels, 2010) 

 

Système Avantages Inconvénients 
Installation à culture libre 

 boues activées 

 Pour toute taille de collectivité  
(sauf  les très petites) 

 Bonne élimination de la DBO, 
DCO et MES 

 Boues légèrement stabilisées 
 Adapté pour la protection des 

milieux sensibles. 

 

 Coût d’investissement élevé 
 Sensibilité aux surcharges 

hydrauliques 
 Consommation énergétique importante 

 

Installation à cultures fixées 
 Lits bactériens ou de 

pérculation 

 Faible consommation d’énergie  
 Fonctionnement simple  
 Bonne décantation de boues 

 

 Cout d’investissement élevé 
 Sensibilité au colmatage et au froid 
 Nécessite un prétraitement efficace 
 Boues fermentescible 



                                                                                                                             
 

 

 
 
 

 Disques biologiques 
ou biodisques  

 

II. Situation des traitements des eaux 

Les eaux usées au Maroc présentent non seulement une nouvelle limitation de la ressource 

disponible mais surtout une atteinte à la santé des

l'environnement en général. Au Maroc, les volumes d’eaux usées 

millions de m³ en 2005 et atteindraie

l’Agriculture, Administration du Génie 

développement, l’essentiel des eaux usées sont déver

sans traitement, en fonction des villes

de l’eau a des retombées économiques négatives importantes.

Figure 1 : Evolution des volumes d

l’Agriculture, Administration du Génie Rural,

 

Le tableau 2 résume le mode de gestion de l’assainissement liquide en milieu urbain.
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 Adapté pour les petites 

collectivités 
 Bonne décantabilité des boues 
 Plus faible sensibilité aux 

variations de charge que la 
technique des boues activées. 

 
 

 Performance plus faible que la 
technique de boues activées

 Cout d’investissement important
 Grande sensibilité aux variations de 

température ce qui exige une 
couverture 

 Boues putrescibles

 

Situation des traitements des eaux usées au Maroc  

Les eaux usées au Maroc présentent non seulement une nouvelle limitation de la ressource 

disponible mais surtout une atteinte à la santé des populations et à la qualité de 

l'environnement en général. Au Maroc, les volumes d’eaux usées rejetés ont été estimés à 600

et atteindraient 900 Mm3 par an, à l’horizon 2020 (Ministère de 

l’Agriculture, Administration du Génie Rural, 2002) (Figure 1). A l’instar des pays en 

développement, l’essentiel des eaux usées sont déversées dans le milieu naturel 

, en fonction des villes. La dégradation de l’environnement liée à la pollution 

de l’eau a des retombées économiques négatives importantes. 

Evolution des volumes des eaux usées rejetés (Mm3/an). (Ministère de 

l’Agriculture, Administration du Génie Rural, 2002) 

résume le mode de gestion de l’assainissement liquide en milieu urbain.
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Tableau 2 : Formes de gestion de l’assainissement liquide en milieu urbain (Rapport national 

2009, stratégie de gestion de boues de STEP au Maroc) 

Organisme Nombre de centres 
Municipalité ou Commune 261 

Régies 16 
ONEP 17 

Sociétés privées 17 
Total 311 

 

Malgré que la construction des stations de traitement des eaux usées ait débuté au Maroc 

depuis les années cinquante, le secteur d'assainissement au Maroc connait une défaillance 

structurelle importante. En effet, l'épuration des eaux usées, reste la composante qui connaît le 

plus de retard. Le Tableau 3 présente la situation et les différents types de stations d’épuration 

au Maroc (Bahij et Soudi, 2003).  Bien d’autres stations ont été lancées après 2003 d’après le 

plan national d’assainissement et dont le nombre n’est pas identifié, le nombre de STEP reste 

en deçà des besoins réels.  

 

Tableau 3: Situation et différents types de stations d’épuration au Maroc  

    (Bahij et Soudi, 2003) 

STEP Nombre En  

fonction 

Hors 

Service 

Non 

Raccordée 

Pourcentage 

en fonction 

Boues activées 

Lits bactériens 

Décanteurs-Digesteurs 

Egouttage 

Lagunage 

Infiltration-percolation 

Chenal algal 

Total 

20 

11 

17 

3 

13 

2 

3 

69 

12 

5 

2 

0 

7 

2 

1 

29 

5 

6 

13 

3 

5 

0 

1 

33 

3 

0 

2 

0 

1 

0 

1 

7 

60 

45,5 

11,8 

0 

53,8 

100 

33,3 

42,0 

 

L’analyse de la situation révèle que les problèmes rencontrés par les stations d’épuration 

peuvent être de deux natures : 
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- d’ordre technique, de par l'inadaptation de la filière de traitement aux moyens et aux 

besoins locaux ou encore par le défaut de conception des ouvrages. 

- d’ordre institutionnel du fait que l'institution chargée de gérer l'assainissement se 

trouve confronter à, l'absence de budget, un manque d'information des élus locaux et à 

l'absence de planification à court et à long terme. 

Au début des années 2000, l’analyse de la situation au Maroc, fait apparaître d’importants 

retards en matière d’assainissement liquide. Bien que 73% de la population marocaine soit 

raccordée à une forme d’assainissement amélioré (Kawni, 1999; OIE eau, 2007), seuls 13% 

des eaux usées produites au niveau national bénéficiaient d’un traitement secondaire. Le 

linéaire total du réseau d’assainissement n’assurait qu’une couverture partielle des zones 

urbaines, et l’épuration des eaux usées comptaient juste un nombre très modeste de stations. 

Ce retard considérable porte un préjudice grave à la préservation des ressources en eaux et à 

l’environnement de manière générale.  

Sur le plan juridique, la Loi 10-95 sur l’Eau  a été promulguée pour combler le vide juridique 

existant. Cette loi sur l’eau vise à mettre en place une politique nationale de l’eau, basée sur 

une vision prospective qui tient compte d’une part de l’évolution des ressources, et d’autre 

part des besoins nationaux en eau. Elle prévoit des dispositions légales visant la 

rationalisation de l’utilisation de l’eau, la généralisation d’y acceder, la solidarité inter-

régionale, la réduction des disparités entre la ville et la campagne dans le cadre de 

programmes dont l’objectif est d’assurer la sécurité hydraulique sur l’ensemble du territoire 

du  Royaume. A cet égard, la loi sur l’eau constitue la base légale de la politique de l’eau du 

pays. Elle fixe, en conséquence, plusieurs objectifs dont la protection et la conservation 

quantitative et qualitative du domaine public hydraulique dans son ensemble. 

Afin de pallier aux problèmes d’assainissement liquide, le Ministère de l’Intérieur et le 

Ministère de l’Aménagement du Territoire de l’Eau et de l’Environnement, ont constitué une 

commission mixte pour élaborer le programme PNA (Plan National d’assainissement 

Liquide» pour l’horizon 2020 qui consiste en la réhabilitation et l’extension du réseau, le 

branchement et le renforcement du réseau pluvial et la réalisation des stations d’épuration 

(traitement primaire, secondaire, voir tertiaire) pour équiper 330 villes et centres urbains avec 

un total de plus de 10 millions d’habitants. Ce programme permettra de  répondre aux 

objectifs suivants : 

 

o Répondre aux objectifs du millénaire du sommet de Johannesburg  
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o Atteindre un taux de raccordement global au réseau d’assainissement de plus 

de 75% en 2016, de 80% en 2020 en milieu urbain.   

o Rabattre la pollution de 60 à 80 % au moins.  

o Traiter jusqu’au niveau tertiaire les eaux usées et les réutiliser à 50% en 2020. 

o Réduction de la dégradation environnementale et l’amélioration de la qualité 

de l’eau des systèmes aquatiques. 

o Maitrise des risques sanitaires liés à la qualité de l’eau. 

o Création des conditions favorables pour la réutilisation des eaux usées épurées. 

Depuis  la  mise en œuvre du PNA, en plus des projets programmés, plusieurs autres projets de 

construction des STEP ont été achevés et d’autres sont en cours d’achèvement avec différents 

procédés de traitement. La situation actuelle est résumée aux tableaux  4 et 5: 

 

 

Tableau 4: Le nombre des step achevées ou en cours et les  organismes gestionnaires 

Organisme 

gestionnaire 

STEP achevées STEP en cours 

 Nombre Population 

2010 

Débit 

(m3/j) 

Nombre Population 

2010 

Débit 

(m3/j) 

Villes et Centres 

gérés par l’ONEP 

60 2 313 956 229231 43 1630928 130100 

Villes et Centres 

gérés par les Régies 

13 3 535 735 306 880 6 1337950 172700 

Villes et Centres 

gérés par les 

Communes 

4 89300 8320 2 10000 1154 

 

 

 

 

 

Tableau 5: Stations achevées et en cours par les organismes gestionnaires dans le cadre de 

PNA 

Le procédé STEPs achévées et en cours 
ONEP Régies Communes 
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 Achevée En 
cours* 

Achevée En 
cours** 

Achevée En cours 

Lagunage 46 27 10 2 3 - 
Boues activées 11 5 2 3 - 2 
Infiltration  2 2 1 - - - 
Lit bacterien  1 6 - - - - 
Chenal algale - - - - 1 - 

*La décision n’est pas encore définitive pour la nature du procédé pour deux stations qui sont en étude et une à 
un raccordement régie. 

** Pour Anza le procédé est de prétraitement + Traitement primaire + désodorisation 

 

Les prévisions pour 2015 ont été résumées au Tableau 6.  

Tableau 6: Objectifs du programme PNA pour l’horizon 2015 (Rapport national Avril 2009, 

Identification et Elimination des Goulets d’Etranglement pour l’Utilisation des Eaux Usées 

dans le Cadre de l’Irrigation ou autres Usages) 

 

 
 
 
 

Taux de 
raccordement 

actuel (%) 

Taux de 
raccordement 
Objectif fixé 

(Johannesburg) 

 
Objectif visé (%) 

SDNAL Programme 

2015 
Villes de moins de 
 20.000 habitants 
 
Villes moyennes 
Grandes villes 

 

40 
 
 

67 
            76 

 

/ 
 
 

83 
             85 

 

100 
 
 

100 
100 

 

60 
 
 

75 
83 

 

Total population 
 Urbaine (%) 

/ 
 

/ 
 

100 80 

 

 

En ce qui concerne les projets de traitement et émission en mer projets achevés, en cours et 

ceux programmées sont présentés respectivement dans le tableau 7. 

 

Tableau 7 : Projets achevés, en cours et programmés selon le PNA 

 Centre Débit STEP 

(m3/j) 

Procédé de traitement 
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Projets achevés 

Tanger 82 000 Prétraitement + émission en 

mer 

Tetouan 43 400 Prétraitement + émission en 

mer 

Casablance (Al 

Hank) 

500 000 Prétraitement + émission en 

mer 

Rabat 110 000 Prétraitement + émission en 

mer 

El Jadida (Régie) 95 040 Prétraitement + émission en 

mer 

 
Projets en cours  

Agadir (Régie) 49 680 Emission en mer ANZA 2,5 

Km 

 
 
 

Projets 
programmés 

Sale - Prétraitement + émission en 

mer 

Casablanca (Nord) - Prétraitement + émission en 

mer 

Larache (Régie) 34 560 Prétraitement + émission en 

mer 

 

III. Etat des lieux des boues de STEP 

A l’échelle nationale il n’existe pas de données réelles sur la production des boues de STEP, 

en raison de l’absence d’études globales à l’échelle de territoire. Les rares études existantes se 

sont contentées de faire l’état des lieux de certaines stations ayant fait l’objet de différentes 

études. Selon les données cité précidement on peut considèrer que les procédés 

d’assainissement liquide dominants au Maroc sont le lagunage et les boues activées avec les 

proportions respectives de 72% et 14%. On peut calculer (sur base des valeurs proportions 

arrondies de 80% (au lieu de 72%) et de 20% (au lieu de 14%), on obtient une valeur 

pondérée de 17 920 tonnes de MS/an. On peut ainsi retenir une production actuelle potentielle 

de 18 000 tonnes de MS/an. Ce chiffre prend en compte des hypothèses liées à la population 

et au type de traitement. Sur la base d’une production de boues de 20g MS/EHJ, pour les 

systèmes extensifs (sénario: 80 % des cas) et 60g MS/EHJ pour les systèmes intensifs (20%) 

(Tableau 8) la production de boues est estimée à 40 000 T/an en 2010 et les prévisions sont de 

300 000 T/an à l’horizon 2025 (Figure 2). Cette intense production de boues est liée  au 
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lancement du programme PNA. En plus des boues de step, les boues de curage constitue un 

potentiel non négligeable.  

Tableau 8 : Production de boues en fonction de systèmes de traitement des eaux usées 

Hypothèse Ratio de production de 
boues 

(gMS/habt/j) 

Production de boues 
(tonne MS/an) 

Basse (STEPs à dominance 
de systèmes extensifs comme 
le lagunage) 

20 12800 

Moyenne 40 25600 
Haute (STEPs à dominance 
de systèmes intensifs comme 
les boues activées) 

60 38400 

 

 

Figure 2 : Evolution des boues de STEP au Maroc (Rapport national 2009, stratégie de 

gestion de boues de STEP au Maroc) 

En effet, d’après les données de la DGC, les eaux usées circulant dans le réseau 

d’assainissement contiennent en moyenne 10 % de boues dont 50 % sont réellement 

valorisables. La quantité des eaux usées qui traverse le réseau des égouts ne constitue que 75 

% du total des eaux usées générées par les activités industrielles et ménagères. Malgré les 

prévisions de la production de boues produites au Maroc, ces derniers, demeurent faibles par 

rapport aux productions de boues habituellement produites dans des pays développés. 

L’ampleur de la production de boues qui est de 0,85 millions de tonnes/an en France (avec 

15 000 stations d’épuration) et 2,7 millions de tonnes/an en Allemagne, reflète le retard 

accumulé par le Maroc en matière d’assainissement liquide. 
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III.1. Composition de boues de STEP 

Selon plusieurs auteurs (Werther et Ogada, 1999; Jard et al., 2003; Singh et al., 2004) 

l’origine des eaux usées, la période de l’année, le type de traitement adopté, et le 

conditionnement pratiqué au sein de la station d’épurationsont sont les principaux paramètres 

qui influencent la composition des boues résiduaires. Les boues représentent un réservoir 

important de composés organiques, inorganiques (éléments fertilisants, éléments en traces 

métalliques) et d’agents pathogènes (micoorganismes pathogènes, parasites…etc). Cependant, 

à côté de ces composés toxiques en relation avec la nature des activités raccordées au réseau 

d’assainissement, la matière solide de ces résidus représente une source importante 

d’éléments naturels valorisables. 

III.1.1 Eléments fertilisants  

D’importantes quantités en composés inorganiques usuels se retrouvent dans les boues à 

savoir : N, P, K, Ca et Mg. La concentration en azote varie entre 1 et 5 % de la matière sèche. 

L’apport de ces composés au sol peut couvrir, en partie ou en totalité les besoins des cultures 

en azote, en phosphore, en magnésie, calcium et en soufre. Cet apport peut aussi corriger des 

carences (Zebarth et al., 2000; Su et al., 2004; Warman and Termeer., 2005). Les éléments en 

traces tels que le cuivre et le zinc présents dans les boues sont aussi indispensables au 

développement des communautés du sol. Cependant la valorisation de ce résidu nécessite une 

bonne connaissance de sa valeur agronomique afin de le comparer aux engrais minéraux 

classiquement employés par les agriculteurs.  

III.1.2. Elémenst traces métalliques 

Des études récentes (Amir et al., 2005, Jouraiphy et al., 2007), ont montré que la nature et la 

concentration des eaux usées en polluants sont très dépendantes des activités raccordées au 

réseau. L'essentiel des contaminations chimiques vient des rejets industriels et dans une 

moindre mesure des rejets domestiques (utilisation de solvants, déchets de bricolage, 

peinture...). Du fait de la décantation lors du traitement, ces contaminants chimiques se 

retrouvent dans les boues à de très grandes concentrations par rapport aux eaux usées. La 

présence des élements traces métaliques (Al, As, Cd, Co, Cu, Hg, Mn, Pb et Se…) est variable 

dans une boue sous differentes formes chimiques. Ces composés sont toxiques à fortes doses, 

et sont non seulement non biodégradables mais ils ont tendance à s'accumuler dans les 

maillons. McBride (2003), a confirmé que le Cd, le Pb, et le Cr sont des toxiques potentiels. 

Hsu et Lo (2001) ont montré que la détermination de la teneur totale des métaux lourds ne 
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fournit pas d’informations utiles sur les risques de la biodisponibilité, ainsi qu’à la capacité de 

leur remobilisation et leur comportement dans l’environnement. Par contre, les formes 

chimiques d'un métal ou spéciation permettent l'estimation de la biodisponibilité des métaux 

lourds, et leur force de liaison, soit sous forme ionique libre ou complexée par des matières 

organiques, ou incorporée dans la fraction minérale de l'échantillon. 

III.1.3. Polluants organiques et émergents 

La matière fécale, les déchets ménagers, ainsi que les effluents industriels constituent la 

matière d’origine des boues, telle que les protéines, les acides aminés, les sucres et les 

graisses, d’oirigine animale ou végétale et qui restent non toxiques.  

La présence des polluants chimiques et organiques d’origine industrielle et agricole, a été 

réglemanté et plusieurs études ont été réalisées pour évaluer leurs effets. Avec l’essort et le 

progrès des méthodes analytiques, la présence de nouveaux produits inattendus « les 

contaminants émergents » a été décelée.   

Une multitude de ces polluants peuvent être contenus dans les boues; notamment les 

hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs), pesticides principalement les organo-

chlorés, composés aliphatiques halogènes, chlorobenzènes, composés organiques volatiles 

(COV), phénols, dioxines…etc. Les substances dont les concentrations sont supérieures à 10 

et même à 100 mg/kg dans les boues stabilisées sont les phthalates, les surfactants. La forte 

concentration en surfactants s’explique par leur utilisation dans les lessives, ce qui peut 

justifier leur présence en concentrations en général de l’ordre de µg/kg de MS dans les boues 

(Pérez et al., 2001; Amir, 2005, Som, 2006). Quant aux phthalates, ils se retrouvent en 

concentrations très élevées parce qu’ils sont largement utilisés pour la fabrication d’adhésifs, 

de colles et de lubrifiants. Ces  composés  sont constitués d’un  noyau benzénique portant 

deux groupements carboxylates dont la taille de la chaîne alkyle peut varier. Le plus 

couramment utilisé  d’entre  eux  est  le  di(2-éthylhexyl)phtalate (DEHP) appartient à la 

famille des esters de phthalates, dont les principaux métabolites sont le 2-éthylhexanol, le 2-

éthylhexanal, et l'acide 2-éthylhexanoïque. Les phthalates sont utilisés comme additifs 

assouplissants dans les matières plastiques (en particulier dans le  polychlorure de vinyle, 

PVC). Ils peuvent également entrer dans la composition des peintures, colles et encres 

(Lashermes, 2010). Leurs origines dans les boues sont les effluents d'industrie du plastique, et 

de matériaux constitués de plastiques qui peuvent être transférés dans les eaux usées. En 

raison de leur faible solubilité dans l'eau (Langford et Lester, 2003), et de leur forte 

hydrophobicité, le DEHP s'accumule dans les boues d'épuration, et a tendance à s'adsorber sur 
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les sédiments et la matière en suspension (Scrimshaw et Lester, 2003; Abad et al., 2005; 

Barnabé et al., 2009). Ce phénomène varie considérablement avec le type de matrice solide. 

Schulten et al. (2001), ont démontré que la complexation de di-éthylphthalate peut être 

biphasique, si les concentrations en DEP sont faibles, l’adsorption se fait à l’intérieur des 

vides des structures humiques, et quand la concentration augmente, l’adsorption se fait à la 

surface externe de ces structures humique. A des doses normales, ces polluants sont 

caractérisés par une demi-vie très courte (Dërfler et al., 1996). Les micro-organismes 

interviennent avec un pourcentage important à la dégradation des phthalates (Chang et al., 

2004). Gavala et al. (2004), ont observé que les phtalates sont lentement dégradés au cours du 

prétraitement thermique par des réactions physicochimiques. L’hydrolyse, et la 

photodégradation sont aussi des mécanismes d’élimination des phtalates. Les teneurs limites 

de ces composés dans les boues selon les données de Jardé (2002) est de l’ordre de 100 mg/kg 

MS. 

La  biodégradation  et  la  métabolisation  des  HAPs  par  les  microorganismes, bactéries  et  

champignons,  constituent  la  principale  voie  de  dégradation  des HAPs.  La biodégradation 

se fait essentiellement par voie aérobie et dans une moindre mesure par voie anaérobie.  La  

biodégradabilité  des  HAPs  est  fonction  du  coefficient  de  partage/octanol eau. Les HAPs 

de faible poids moléculaire (2 et 3 noyaux aromatiques) sont davantage soumis à la 

biodégradation que les HAPs de poids moléculaire  plus élevé (4 et  5-6 noyaux aromatiques). 

Des souches bactériennes  de  type  gram-négatif  comme  les Pseudomonas,  Sphingomonas,  

Acinetobacter isolées à partir de sols pollués ont montré leur capacité à  métaboliser ces 

HAPs,  par l’intervention  notamment de  dioxygénases (Fritsche et Hofrichter, 2000).  Peu de 

données existent sur les bactéries capables de biodégrader les HAPs de poids moléculaire 

élevé (Juhasz et Naidu, 2000). Il s’agirait principalement de bactéries  de  type  gram-positif  

telles que les Actinomycètes appartenant aux genres Mycobacterium, Rhodococcus…Pagnout 

et al. (2006, 2007). Les  champignons  filamenteux ont  la capacité  de dégrader les HAPs  de  

poids moléculaire élevé  (> 3 noyaux aromatiques) et plus généralement les HAPs  faiblement  

biodisponibles. Ces champignons attaquent la structure des HAPs par la production 

d’enzymes extracellulaires de type lignine peroxydases, laccases (Rama et al., 2001;  Mougin, 

2002; Mougin et al., 2003; Potin et al., 2004). Différents processus physico-chimiques 

(volatilisation, photo-oxydation, lixiviation, lessivage, temperature, pH) et la biodisponibilité 

des polluants peuvent modifier la structure, le comportement, le devenir et la toxicité des 

polluants. 
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Les  polychorobiphényls (PCB) sont des dérivés de substitution du noyau de biphényle par 1 à 

10 atomes de chlore. Ils sont caractérisés par une faible volatilité, une haute stabilité 

thermique  et  une  forte  résistance à l’oxydation (Lashermes, 2010). Ils sont lipophiles et ont 

tendance à se concentrer dans le milieu récepteur. Il s’agit des produits de synthèse  

exclusivement anthropogénique qui ont commencé à être utilisés dans les années 1930 dans 

les encres d’imprimerie, dans les peintures, en tant  qu’isolants dans les transformateurs  

électriques (Borja et al., 2005). Bien que leur production industrielle ait été arrêtée dans les 

années 1980, ils sont toujours détectés dans l’environnement, et l’élimination des anciens 

résidus demeure un problème non entièrement résolu (Barriuso et al., 1996). La toxicité des 

PCB repose principalement sur leur pouvoir d’augmenter la croissance tumorale, sont des 

inducteurs enzymatique puissants (Monod, 1983). Dans le sol suite à l’épandage de boue de 

step, la concentration de ces polluants se modifie au cours du temps, et plusieurs mécanismes 

peuvent expliquer ce phénomène, à savoir leur adsorption (Weast, 1980), volatilisation (Bacci 

and Gaggi, 1985), photo-dégadation (Tarradellas, 1984) et/ou dégradation microbienne (Focht 

et al., 1987), dans des conditions aérobies et anaérobies (Rhee et al., 1989, Gan et Berthouex, 

1994). Le taux de dégradation diminue généralement quand le nombre de chlore substitué 

augmente (Rhee et al., 1989; Gan et Berthouex, 1994). Selon les données bibliographiques 

citées par Jardé, (2002), les teneurs moyennes en PCBs dans les boues européennes varient 

entre 0 et 250 mg/kg MS. Cependant les teneurs limites en composés organiques PCBs dans 

les boues pour leur épandage sur sol agricole d'après l'«European Union Drafton Sewage 

Sludge » est de 0,8 mg/kg MS. 

Les boues sont aussi le lieu de convergence de plusieurs autre types des polluants organiques 

tels que les colorants, les pesticides, les solvants, et les résidus de médicaments (Moreda et 

al., 1998; Harrison et al., 2006). Selon les données bibliographiques de Maroga Mboula, 

(2012), un grand nombre de ces produits  sont utilisés dans la vie courante en grande quantité 

mais aussi dans l’industrie, l’agriculture ainsi que pour le bien être animal; on inclut dans ces 

produits, les composés chimiques ménagers, les produits industriels, les produits 

pharmaceutiques et les produits de soins personnels (antibiotiques, hormones, anticancéreux, 

analgésiques, les anti-inflamatoires, les  antihistaminiques…etc) (Hignite and Azarnoff, 1977, 

Snyder et al., 2003;  Donn et al., 2008), des  œstrogènes naturels  ou  synthétiques, les 

produits d’usage corporel (savons, crèmes…), produits d’entretien (détergents…), les sous-

produits  de  désinfection... (Tableau 9). 
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Tableau 9: Classe des polluants émergeants (Barcelo, 2003) 

Exemples de composé 

Produits pharmaceutiques 

Antibiotiques Triméthoprime, Erythromycine, Lincomycine, Sulfaméthoxazole 

Analgésique, Anti-inflamatoires Codéine, Iburprofène, Acétaminophène, Aspirine, Diclofénac 

Médicaments psychotiques Diazépam 

Régulateurs de lipide Bézafibrate, acide clorifibrique, acide fénofibrique 

β-bloquants Métoprolol, propanolol, timolol 

Stéroides et hormones Oestradiol, Oestron, Oestriol, Diéthylstilbestrol 

Produits à usage ménager 

Parfums Polycyclique, Macrocyclique 

Produits solaires Benzophénone, Méthylbenzylidène 

Insecticides N,N-diéthyltoluamide 

Antiseptiques Triclosan, chlorophène 

Tensioactifs et leurs métabolites Ethoxylates d’alkylphénol, 4-nonylphénol, 4-octylphénol, 

Carboxylates d’alkylphénol 

Additifs industriels Agents chélatant (EDTA), Sulfate aromatique 

Additifs d’essence Dialkyl d’éther, Méthyl-ter-butyl éther (MTBE) 

 

La présence de ces composés émergents à des concentrations de l’ordre de µg/L ou ng/L dans 

les milieux aquatiques  et  les sols est considérée comme  une  menace potentielle pour les 

écosystèmes environnementaux (Halling-Sørensen et al., 1998, Barcelo, 2003; Lapworth et 

al., 2012), ils sont introduits continuellement dans le milieu  aquatique par les effluents des  

stations d’épuration, principalement via les rejets (industriel, pharmaceutiques, et domestique) 

(Petrović et al., 2003).  

Plus de 80 substances pharmaceutiques ont été détectées dans les eaux naturelles ou 

souterraines et les eaux usées (Heberer, 2002), et également dans les sols agricoles soumis à 

l'épandage de boues d’épuration municipales (Kinney et al., 2008; Wu et al., 2009). Parmi  les  

composés pharmaceutiques  souvent  détectés  dans les  milieux  aquatiques,  on  trouve  les  

anti-inflammatoires non stéroïdiens (diclofénac, ibuprofène), les anticonvulsivants  

(carbamazépine), les régulateurs de lipides (gemfibrozil) et les antibiotiques (sulfamides, 

tétracyclines, fluoroquinolones). Selon les données de Drawano, (2013) douze molécules de 

trois classes différentes ont été ciblées incluant: pesticides, certaines classes de ces polluants, 

les médicaments et résidus de médicaments, les hormones naturelles, montrent des effets 
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défavorables sur la faune et parfois sur l’homme malgré leurs faibles concentrations. Les 

hormones à l’exemple du 17β-œstradiol peuvent causer des effets de perturbations 

endocriniennes chez les hommes et les animaux. De plus, l’exposition prolongée aux 

médicaments en particulier les antibiotiques augmente la résistance chez les microorganismes 

pathogènes (Birkett et Lester, 2003). 

Ces produits peuvent poser un problème dans le traitement des eaux usées urbaines parce que, 

d’une part, les procédés de traitement actuels ne permettent pas leur élimination totale et, 

d’autre part, certaines molécules toxiques non biodégradables peuvent avoir un impact sur la 

biomasse utilisée en station d’épuration (Pasquini et al., 2001). Le taux d’excrétion est  

généralement  en fonction de la pharmacologie du composé et du mode d’application (orale, 

cutanée, etc.). On estime en moyenne que 42% est excrété sous forme de  métabolites,  alors 

que  64% est  excrété  par  l'urine  et 35% par les fèces  (Lienert  et  al.,  2007).  Les composés 

les plus largement étudiés sont les hormones stéroïdiennes qui font partie des composés 

biologiquement actifs synthétisés à partir du cholestérol. Ces hormones sont sécrétées par le 

cortex rénal, les testicules, les ovaires, le placenta. Les êtres humains  aussi bien que les 

animaux peuvent excréter les  hormones via les urines ou les fèces. Pour l’œstrone (E1) et la 

17β-œstradiol (E2), environ 3 à 20 et 2 à 12 μg/personne, sont excrétées respectivement par 

les femmes Ying et al. (2002)  (Tableau 10); et qui ne sont pas complètement éliminées dans 

les filières de traitement des stations d’épuration, elles se retrouvent alors rejetées dans 

l’environnement dans les effluents de ces stations (Cargouët et al., 2004). D’autres sources de 

contamination par des hormones  stéroïdes  peuvent être citées telles que les excréments 

d’animaux (les moutons, les bovins,  les  porcs,  les  volailles).  Une  fois  excrétées  sur  le 

sol, ces hormones peuvent  se propager par ruissellement et par infiltration atteindre d’autres 

compartiments comme les eaux souterraines. 

Tableau 10: Excrétion journalière des hormones stéroides en µg/L (Ying et al., 2002) 

 E2 E1 E3 

Hommes 1,6 3,9 1,5 

Femmes 3,5 8 1,5 

Femmes ménopausées 2,3 4 1 

Femmes enceintes 259 600 6000 

E2: 17β-Oestradiol, E1: Oestrone, E3: Oestriol. 

Malheureusement,  une grande quantité de médicaments prescrits ou en vente libre ne sont pas 

consommée et beaucoup d’entre eux sont encore éliminés dans les toilettes. Ils finissent  par  
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retrouver  leur  chemin vers  le  milieu aquatique via les effluents de traitement des eaux usées 

(Steger-Hartmann et al., 1997; Bernhard et al 2006 ; De Wever et al., 2007). Leur devenir 

environnemental est principalement contrôlé par des processus physiques, chimiques et 

biologiques (adsorption, photodégradation, dégradation chimique et dégradation microbienne) 

(Kaneco et al., 2004, Rodriguez et al., 2010). Ces processus décrivent la base des procédés 

d’élimination de ces composés dans les stations d’épuration. Dans une étude sur le bisphénol 

A, il a été montré que l’effet des ions présents dans la matrice aqueuse (nitrates, carbonates 

etc.), le pH, l’intensité de l’irradiation ainsi que la présence de dioxyde de titane pouvait 

intervenir dans l’élimination des contaminants (Chiang et al., 2004; Fujishima et al., 2008; 

Tsai et al., 2009). Néanmoins la plupart de ces composés ont  tendance à s’adsorber sur les  

phases  solides (Birkett et Lester, 2003; Von Sperling, 2007).  Le devenir  et  le  

comportement  de  ces  composés  dépendent  donc  dans  une  large  mesure  de devenir  et  

du  comportement  de ces phases solides  (particules  en  suspension,  colloïdes, sédiments, 

biosolides).  

Les antibiotiques les plus recherché dans les boues sont classés en sept familles : 

fluoroquinolone (FQ), sulfonamide (SA), (PE), cephalosporine (CE), nitroimidazole (NI), 

tetracycline (TC), et macrolide (MA) (Hartmann et al., 1999, Golet et al., 2003, Hamscher et 

al., 2005). Parmi ces familles les plus rencontrées dans l’environnement : les macrolides, les 

fluoroquinolones (FQ) et sulfonamides (Ternes, 1999, Sacher et al., 2001). Ces omposés 

peuvent génerer des dommages de l'ADN dans les bactéries, les plantes, et suscitent des 

inquiétudes pour l’homme (Mc Queen et al., 1991; Holden et al., 1989, Hartmann et al., 1999, 

Khadra et al., 2012). Les études de toxicité les plus rencontrées sont les évaluations d’effet de 

toxicité aigüe. Cette dernière est étudiée  sur la faune et la flore in vivo, chez l’animal  après 

exposition à des doses relativement élevées ou  in vitro,  avec des tests sur  des cultures 

cellulaires comme exemple les poissons, les algues et les souris ( Farré et al., 2001 ; Staples et 

al., 2000 ; Russo et al., 2002 ; Birkett et Lester, 2003 ; Ferreira et al., 2007).  

III. 1. 4. Les germes, les  parasites et les risques sanitaires  

D’après la littérature, les boues de STEP sont connues par leur pouvoir de concentrer une très 

grande diversité d’organismes pathogènes (bactéries, virus, parasites…) (Dumontet et al., 

2001 ; Bagge, 2005 ; Jouraiphy, 2007) (Tableau 11). Néanmoins un grand nombre de 

microorganismes est necessaire au bon déroulement des processus. L’ensemble de ces 

microorganismes se trouve initialement dans les eaux usées. Parmi les problèmes liés à 
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l’utilisation des boues, les plus préoccupants, concernent la présence des bactéries pathogènes 

et des parasites ayant un potentiel pathogène élevé. 

Compte tenu de la grande diversité d’agents pathogènes, il est difficile de détecter et de 

quantifier tous les germes (Bagge, 2005). Il est donc nécessaire d’utiliser des organismes 

indicateurs afin d’évaluer l’efficacité d’hygiénisation du traitement. 

 

Tableau 11: Les différents catégories de microorganismes pathogènes isolés des boues 

d’épuration (Dumontet et al., 2001) 

 

 

Les infections se produisent généralement lors de la consommation d'aliments ou d’eau 

contaminée par des microorganismes pathogènes, la survie de ces derniers sur les végétaux est 

très variable selon Kowal et al. (1982) ; les bactéries, les virus et les helminthes peuvent 

résister en moyenne 1 mois et seulement 2 jours pour les protozoires. Des différences 

importantes existent entre les différentes espèces d’helminthes, certaines présentent une 

résistance importante (Ascaris sp) ; 0,8 à 1,2 milliard de personnes ont globalement 

ascaridiase et la population la plus touchées étant l’Afrique subsaharienne, l’Amérique latine 

l’Asie (Lozano, 2012). Cela rend l’Ascaris la forme la plus courante d’helminthiases 

transmise par differentes voies notament le « sol-oral-fécal ». Les dommages viscéraux, 
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induits par ce parasite sont l’inflamation chronique des intestins, des risques de péritonite, 

l’élargissement du foie et/ou de la rate et des poumons (Hagel et Giusti 2010). Les enfants 

agés entre 5 à 15 ans représentent la population la plus vulnerable (Bundy et al., 2004). 

Les eaux usées sont susceptibles de véhiculer un grands nombre d’œufs d’helminthes avec la 

matière fécale d’origine humaine ou animale appartenant aux classes des némathelminthes 

(nématodes, Acanthocéphales) et des Plathelminthes (Trématodes, Cestodes) (Stien, 1989)  

(Tableau 12). Les parasites ayant un intérêt sur le plan santé publique sont les protozoaires, 

comme les Amibes, Toxoplasma gondii, Giardia lamblia et Cryptosporidium sp., ainsi que les 

helminthes appartenants à différents groupes taxonomiques dont : 

- les nématodes : Ascaris sp., Toxocara sp., Trichuris sp., Capillaria sp., et Ankylostoma 

duodenale. 

- les cestodes : Taenia saginata, Taenia solium, Hymenolepis sp. 

- les trématodes : Fasciola sp., Schistosoma sp. (Bouhoum, 1987, Asmama, 1996). 

La contamination des boues par les helminthes est quasiment systematique; ces parasites 

peuvent se retrouver sous forme de kystes ou d’oeufs dont le nombre peut varier de plusieurs 

centaines à quelques milliers par kilogramme. Les techniques de récupération des œufs et 

d’analyse de la viabilité employés sont toutes différentes, et par conséquences les résultats ne 

sont donc pas directement comparables, néanmoins une grande diversité dans la hiérarchie des 

proportions des genres a été observée. Gantzer (2001) a déterminé des concentrations 

moyennes en œufs de nématodes viables comprises entre 2 et 45 œufs/10 g MS pour les 

échantillons de boue non traités dans l’ordre suivant : Ascaris (37,7%) > Trichuris (34,8%) > 

Capillaria (13,8%) > Toxocara (13,7%). 

 

Tableau 12 : Différents types d’œufs d’helminthes retrouvés dans les boues et les eaux usées 

(Kowal, 1985)  

Classe  Sous-classe Famille Genre Hote définitif 

 

 

 

 

 

Némathelminthes 

 

 

 

 

 

Nématodes 

 

Ascarididae 

Ascaris Homme, Porc 

Toxocara 

Toxascaris 

Chien, chat 

 

Trichuridae 

Trichuris Homme, 

Ruminants, chien, 

Chat, Porc 

Capillaria Mouton, chèvre, 

Ruminants 
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Oxyuridae Enterobius Homme, 

Rongeur, Cheval, 

Lapin 

Ancylostomidae Necator 

Ancylostoma 

Homme 

Strongyloidae Strongyloides Homme 

Acanthocephales  Moniliformis Homme, Rongeur 

Plathélminthes  

 

 

Cestodes 

Hymenolepididae Hymenolepis Homme, Rat, 

Souris 

Cyclophylidae Taenia Homme, Chien, 

Chat 

Pseudophilidae Diphyllobothrium Mouton, Vache, 

Lapin, Homme, 

Chien, Chat 

 

Trémathode 

Schistosomidae Schistosoma Homme 

Douves Fasciola Homme, Mouton 

Dicrocoelium Homme, Mouton 

 

Au niveau des boues, les données bibliographiques ne sont pas facilement exploitables, la 

nature de l’échantillon (boue brute, digérées, déshydratées…) n’est pas toujours précisée, de 

plus les résultats sont exprimés soit par gramme de boue humide, soit par gramme de boue 

sèche.  Cependant, le nombre d’œufs retrouvé s’échelonnent de 0 à 22,63 pour 100g de boue. 

Une autre analyse sur les boues « activée » non traitée  de 20 station en Nord-Ouest de la  

France montre une contamination de 72,6% en œufs d’helminthes, plus de 90% appartiennent 

principalement à la famille des nématodes et au genre Toxocara (70%) suivi par Capillaria > 

Trichuris > Ascaris (Schwartzbrod et Banas 2003). Cette importante dispersion des 

concentrations est due aux divers facteurs climatiques, socio-économiques et 

démographiques. D’autres facteurs (Tableau 13) peuvent intervenir à savoir : 

 La nature de l’effluent raccordé aux stations (urbains, industriel, hopitaux ou 

d’abatoires) 

 Le nombre d’individu et/ou d’animaux infectés 

 Le nombre d’œufs pondus quotidiennement par l’espèce d’helminthe. 

 Le nombre d’œufs éliminés par gramme de matière fécale humaine infestée. 
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 Le système de traitement des eaux usées (lagunage, boue activée) et la forme, la 

densité  et la vitesse de sédimentation des œufs d’helminthes peuvent influencer la 

concentration de ces derniers dans la phase boue (Stien, 1989) (Tableau 14). 

 

 

Tableau 13: Nombre d’œufs pondus par jours chez differentes espèces d’helminthes et la 

valeur moyenne d’helminthes par gramme de matière fécale selon (Feachem et al., 1983; 

Shuval et al., 1986) 

Parasites  Nombre d’œufs/Jour Références Agents Quantité 

excrété /g de 

fécés 

Ascaris 

lumbricoides 

200 000 Feachem et al. 

(1983) 

Ascaris 104 -3 ×105 

en cas 

d’infection 

grave 

Ascaris suum 
200 000 -450 000 Pike (1983) Schistosoma 

mansoni 

4 ×101 

Trichuris 

trichura 

10 000 – 45 000 Watson et al. 

(1983) 

Trichocephale 103 

Taenia 

saginata 

800 000 /segment Kowal (1985) Taenia 104 

Ankylostoma 

duodenale 

200 000 Kowal et al. 

(1985) 

Ankylostome 1 ×102 - 8 

×102 
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Tableau 14: Paramètre physiques des œufs d’helminthes dans l’eau (Shuval, 1977) 

Parasites  Taille µm Forme  Densité Vt cm/sec Vitesse 

sedimentation 

m/h 

Ascaris 

lumbricoides 

55 × 40 Sphérique 1,11 0,0181 0,65 

Ankylostome 
60 × 40 Sphérique 1,055 0,0108 0,39 

Taenia saginata  
36 Sphérique 1,1 0,0074 0,26 

Trichuris trichura 
22 × 50 Cylindrique 1,15 0,04261 1,53 

Schistosoma 
50 × 150 Cylindrique 1,18 0,3386 12,55 

 

III. 1. 4. 1. Méthodes d’analyse des parasites et des germes dans la boue  

Le développement de la parasitologie médicale a conduit à un large éventail de techniques 

pour le dénombrement des œufs d'helminthes intestinaux et des larves dans les fèces. Ces 

méthodes ont été adaptées à l'énumération des œufs d'helminthes dans les eaux usées, les 

boues et le compost. De nombreux procédés pour le dénombrement des oeufs d'helminthes 

sont décrits dans la littérature. Chaque méthode à ses avantages et ses inconvénients, certaines 

ont un taux de récupération inconnue; certaines exigent des produits chimiques d'un coût 

prohibitif ou sont autrement impropres à une utilisation dans les laboratoires avec un 

équipement limité; et d'autres ne récupèrent qu’un nombre limité d'espèces. Il est clair qu'il 

n'y a pas de  méthode  universelle, et aucune méthode ne concentrera toutes les espèces avec 

la même efficacité. 

Toutes les méthodes disponibles sont basées sur les principes de la méthode de Bailenger, 

(1979) dont l'un des deux principes fondamentaux est la flotation des parasites, selon le 

principe de l'équilibre hydrophile-lipophile de l'organisme lui-même et sa densité relative par 

rapport à celle du réactif de séparation loin des autres débris dans une solution de densité 

relativement élevée à savoir le sulfate de zinc (ZnSO4, 33 %, d = 1,18), ou les composés gras 

et autre matière sont séparés dans une solution d'interphase (acétate d'éthyle ou l'éther 

normale), tandis que les parasites se décontent dans un tampon non-miscible. Les deux 

processus s'appuient sur la force centrifuge. Bouhoum et Schwartzbrod (1989) ont comparé 

une série de méthodes pour l'analyse des matières fécales en vue de les adapter à des 
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échantillons d'eaux usées. De la vaste gamme de solutions de flotation testés, ils ont trouvé 

que l'iodomercurate (Janeckso et Urbany, 1931) concentre le plus grand nombre d'espèces 

d’œufs d'helminthes, mais ce réactif reste trop corrosif et coûteux pour une utilisation de 

routine. La méthode de Arthur (décrit dans Faust et al., 1938), basée sur le saccharose saturé 

en tant que solution de flottation, génère des déformations rapides des œufs. Cependant, la 

solution de sulfate de zinc (Faust et al., 1938) ne permet pas la bonne concentration de 

Trichuris sp., ou Capillaria sp,. La méthode d’analyse utilisée (US, EPA) par Schwartzbord et 

Banas (2003) ne permet pas de détecter les Taenia. Cependant, les autres helminthes sont bien 

retrouvés. Bouhoum et Schwartzbrod (1989), ont conclu que la méthode Bailenger (Bailenger, 

1979), et qu’ils  ont adapté pour les eaux usées, était la méthode la moins coûteuse et la plus 

rapide qui peut être utilisée. Néanmoins,  le procédé n’est pas adapté à un nombre de 

trématodes qui peuvent flotter dans la solution de sulfate de zinc, avec un grand risque de se  

déformer, ce qui rend difficile l'identification précise. Il parait donc important de pouvoir 

évaluer  le risque de contamination par les parasites, avec  un outil  méthodologique bien 

adapté afin de mieux évaluer l’indicateur parasitaire. 

A l’instar des parasites, la charge en bactéries pathogènes est très variable, en fonction de 

l’espèce biologique et surtout du type de boue (primaire, mixte, biologique…). Les bactéries 

les plus représentées dans les boues sont celles d’origine entérique (Shigella, Yersinia, Vibrio, 

Escherchia…etc). Auxquelles s’ajoutent notamment les genres, Pseudomonas, Streptococcus, 

Clostridium, Mycobactérium et Listeria. La présence d’un pathogène donné, comme le genre 

salmonella, est en fonction de la prévalence de porteurs sains ou malades au sein de la 

population. Les salmonelles sont fréquement isolées dans les boues non traitées à des densités 

atteignent 103 à 105/g MS (Nancie, 2000), les Pseudomonas sp, se trouvent en quantités assez 

importantes dans les boues (6 à 8 log UFC/g MS). 

Les Streptocoques fécaux sont proposés comme indicateurs pour confirmer l’efficacité de 

réduction des pathogènes (Sahlström, 2003). Selon Sahlström (2003), les Streptocoques 

fécaux sont les seuls indicateurs qui aient une corrélation significative avec les Listéria 

monocytogènes. Ces derniers seraient aussi des indicateurs fiables, notamment pour évaluer la 

réduction des Salmonella (Bagge, 2005). Mais, ils sont moins appropriés que les 

Streptocoques fécaux en tant qu’indicateur de contamination fécale (El Abagay, 1984). 

Les virus, agent infectieux à la limite du monde vivant et du monde moléculaire, sont des 

microorganismes capsidé avec soit un ADN ou ARN. Ils sont capables de pénétrer et de se 

miltiplier au sein d’une cellule hote. Les principales familles de virus pathogènes pour 

l’homme susceptibles d’être rencontrées dans le milieu hydrique sont : 
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 Picornaviridae (Entérovirus) 

 Reoviridae (Réovirus et Rotavirus) 

 Caliciviridae (Calicivirus, Astrovirus)  

 Toroviridae (coronavirus-like)  

 Adenoviridae (Adénovirus) 

L’ingestion et l’inhalation sont les principales voies de transmission des virus. La recherche 

des virus entériques dans la boue est généralement limitée aux Enterovirus qui sont des virus à 

ARN simple brin, le tractus alimentaire est la principale voie de contamination. Le pouvoir 

infectieux de ces microorganismes passe inaperçu, ils engendrent des manifestations sub-

cliniques et sont généralemnt l’origine des méningites, d’altération des voies respiratoires, des 

conjonctivites, de maladies cardiaques et gastro-intestinales. Les Enterovirus varient d’une 

quantité non détectable à 105 particules par 10g/MS de boue non traitée (Cadiergues, 2000). 

La biologie moléculaire est un moyen d’analyse quantitative des virus, la recherche des virus 

a été réalisée par culture cellulaire (cellules BGM) pour mettre en évidence leur infectiosité. 

L’extraction préalable comprend une phase d’élution, de concentration et de décontamination 

bactérienne et fongique (Monpoého, 2001). Cadiergues (2000) s’est basé sur la détection des 

entérovirus dans la boue, néanmoins cette méthode est très complexe et le rendemen et de 

récupération des entérovirus est très faible. Pour les autres types de virus, virus hépatites, 

Rotavirus, Astrovirus la biologie moléculaire est la seule alternative pour leur détection, 

même s’elle ne fournis pas d’indication quant à l’infection des particules virales. 

Les champignons (levures et moisissures) participent aussi avec un taux non négligeable au 

pouvoir de contamination; comme Aspergillus fumigatus, Candida albicans et Cryptococcus 

neoformans. Comme l’infection humaine se fait par contact direct ou inhalation, les risques 

pour la santé sont surtout élevés chez les travailleurs lors de la manipulation des boues lors de 

la mise en décharge, ou lors du traitement par compostage, ou bien chez  les agrigulteurs lors 

de l’épandage agricole des boues sans prétraitement. D’autres symptômes rapportés par des 

travailleurs ont été liés aux endotoxines produites par les bactéries Gram-négatif (Deloraine, 

2002). Des études sur ces composés dans le compost de boue n’ont jamais été effectuées. 

III. 1.4.2. Les outils d’hygiénisation  

L’ensemble de ces microorganismes pathogènes et parasites provenant essentiellement des 

matières fécales peuvent être rencontrés dans les eaux usées brutes, des stations d’épuration. 

Le temps de séjour et la vitesse de sédimentation de ces microoragismes définissent la charge 



                                                                                                                                             Revue Bibliographique 
 

33 
 

du récepteur final «boues» en microorganismes, d’où la nécesité d’une hygiénisation 

préalable de boues avant leur utilisation (Garrec et al., 2003). 

Meekings et al. (1996) ont montré que l’Ascaris lumbricoïdes, un parasite de l’homme et des 

animaux, qui se développe dans les intestins et se transmet par les excréments humains 

infectés contenant des oeufs, est détruit à des haute températures. De même, Pereira-Neto et 

al. (1986) ont affirmé qu’une élévation de la température du compost à 58 – 65 °C pendant 10 

à 15 jours a permis de réduire de manière significative le nombre de micro-organismes 

pathogènes à savoir Escherichia coli et Salmonella  (Tableau 15). 

 

Tableau 15: Niveau de température et temps nécessaire pour détruire certains pathogènes 

présents dans les matériaux à  composter (Golueke, 1991) 

Bactéries pathogènes T°C létale Parasites T°C létale 

Escherichia coli 15-20 mn à 60 °C ; 1h 

à 55 °C 

Entamoeba hystolitica 68 °C, temps inconnu 

Salmonella spp 15-20 mn à 60 °C ; 1h 

à 55 °C 

Taenia saginata 5 mn à 71 °C 

Shigella spp 1h à 55 °C Necator americanus 50 mn à 45 °C 

 

Spillman et al. (1987) et Madeline (2003) ont montré que les coxsackievirus B5 sont 

rapidement inactivés par des digestions thermiques aérobies à 61°C. Cependant une digestion 

anaérobie mésophile a montré un faible pouvoir hygiénisant en comparaison avec le 

traitement par chaulage (Monpoého, 2001). Cardiègues (2000) a démontré que le compostage 

abouti à la production d’un compost exempt d’entérovirus et la temperature a été le facteur 

déterminant de l’inactivation virale. 

D’autres paramètres peuvent aussi intervenir à l’hygiénisation en matière d’helminthe, de 

bactéries et  de virus. Leur survie dépend du niveau de tempertaure, de la valeur du pH, de 

taux d’humidité, des teneurs en nutriments et du degrès de luminosité (UV). 

La déshydratation est un moyen qui permet de diminuer jusqu’à 102 UFC/g MS des 

bactéries (Smith, 2005) dans une boue. Le pH peut être un facteur de réduction de certaines 

bactéries, il a un effet toxique sur les Escherichia coli et sur les Salmonella. Un niveau élevé 

d’AGV et un pH acide entraînent une inactivation des Salmonella. Sahlström (2003) a montré 

qu’à pH = 4 l’inactivation est beaucoup plus importante qu’à pH = 5. Les interactions 

négatives entre les bactéries sont des facteurs non négligeables. La composition par exemple 

Salmonella typhimurium, Listeria monocytogènes, Yersina enterocolitica utilisent les 
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nutriments qui sont aussi utilisés par d’autres bactéries, la concurrence sera donc importante 

(Sahlström, 2003). 

Les données bibliographiques indiquent que le compostage (dégradation aérobie thermophile) 

est un procédé considéré comme très efficace en terme d’hygiénisation en éliminant les agents 

pathogènes de boues notamment par le biais de l’élévation de la température (Deportes et al., 

1998, Vinneras et al., 2003). Les rayons UV comme les rayons gamma se trouvent  être un 

outil efficace pour l’hygiénisation des boues d'épuration (Rathod et al., 2009). D'autres types 

de rayonnement, y compris alpha, bêta et des rayons X ont également été utilisés (Getoff, 

1992). 

III. 2. Principales filières de traitements de boues de STEP 

Au Maroc, l’élimination de boues résiduaires pose des problèmes sous-estimés ou mal pris en 

compte dans les projets d’installation. De plus, les possibilités d’évacuation ne sont pas 

nombreuses et sont soumises à diverses contraintes. Comme cité auparavant, les opérations 

disponibles sont complexes et coûteuses pour la collectivité et leurs applications et validation 

sur différents sites d’évacuation choisis, permettent de juger d’avance leur défaillance, vue les 

conséquences et les effets secondaires de certains  procédés existants pour le  désengorgement 

de la station en boues. En termes de coûts économiques, la haute valeur de la redevance 

environnementale dont la nécessité de grands espaces d’évacuation, le transport/déchargement 

et aménagement des sites, rend le coût de filière de traitement prohibitif, qui n’est pas à la 

portée de budget de nombreuses communes au Maroc. De même, la siccité et la forte charge 

en matière organique hautement fermentescible de boues, les nuisances sanitaires en premier 

temps olfactif pour la population avoisinante, hadicapent davantage certaines filières de 

traitement et d’élimination. 

Actuellement, aucune filière de traitement de boues n’est utilisée au Maroc, bien que le Plan 

National d’Assainissement Liquide (PNA) recommande de développer les recherches en 

matière de traitement de ces boues. Plusieurs filières existent pour l’élimination de ces boues, 

mais le choix doit être tributaire du coût d’installation, de l’origine des boues, de la valeur 

ajoutée du produit qui en résulte et de l’impact que pourrait avoir la filière retenue sur 

l’environnement. 

La déshydratation (par centrifugation, filtre-presse, filtre à bandes presseuses, électro-

déshydratation...) libèrera une grande partie de l’eau constituant la plupart du volume des 

boues. Les boues sont ensuite (selon leur toxicité ou degré d'innocuité pour l'environnement) 

valorisées comme amendement, stockées ou incinérées. 
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La stabilisation par chaulage qui est un produit ancestral dynamisé par un procédé innovant. 

Cette méthode a connu un développement soutenu en raison de son efficacité vis-à-vis de la 

maitrise des nuisances olfactives et de l’intérêt calcique des boues chaulées pour les sols 

acides (ADEME, 1996; Dousset et al., 1999). Le chaulage peut jouer sur deux facteurs selon 

la chaux utilisée (vive ou éteinte). La chaux vive : ou oxyde de calcium provoque une réaction 

exothermique qui libère de la chaleur et entraîne donc une montée en température, ce qui 

permet de détruire les pathogènes. La chaux éteinte: ou hydroxyde de calcium provoque une 

augmentation du pH (jusqu’à 10) et une libération d’ammoniac, ce qui permet d’inhiber 

beaucoup de pathogène entériques (Heinonen-Tanski, 2006). Une digestion anaérobie de 

boues d’épuration, suivie d’un traitement à la chaux (10%) permet une destruction complète 

des bactéries genre Salmonella. 

L’incinération de boues de step permet la destruction de la matière organique des déchets 

par combustion à haute température (+ de 500 °C) produisant des fumées et des matières 

minérales résiduelles nommées cendres. Dans l’objectif d’une valorisation énergétique des 

déchets, la chaleur produite est récupérée sous forme de vapeur ou d'électricité pour le 

fonctionnement du four lui-même, pour le chauffage urbain ou industriel (Prevot, 2000). 

Dans le cas de boues, l’incinération  est une technique difficilement maitrisable, due à la 

composition hétérogène des boues; et la variation de leur teneur en eau font que ces résidus 

sont difficilement maniables et provoquent des coups de feu dans les incinérateurs (Stasta et 

al., 2006; Nadziakiewicz et Koziol, 2003).   

L’épandage agricole de boues de step est sans doute une solution envisageable. Les 

composés tel que le carbone, l'azote, le phosphore et le potassium étant ainsi recyclés et 

valorisés par la végétation en place (Lambkin et al., 2004). Néanmoins, l’épandage direct de 

boues non traitées fait l’objet des réticences auprès des agriculteurs, en raison des risques liées 

à la présence des agents pathogènes, des odeurs nauséabondes, ce qui peut présenter un risque 

pour le voisinage. Au Maroc, en absence de loi qui réglemente l’usage de boues, il serait plus 

judicieux d’être prudent et n’autoriser que l’épandage de boues traitées au préalable, soit 

après stabilisation, hygiénisation et maturation. En raison des besoins grandissants de 

valorisation et d’élimination des déchets ; une voie naturelle de valorisation des déchets 

organiques, comme la filière de compostage, comportant de nombreux avantages socio-

économiques et surtout environnementaux peut être appliquée. Il sera judicieux d’étudier la 

faisabilité de cette possibilité et étudier les possibilités de l’intégrer dans le programme 

national d’assainissement liquide.  

Valorisation par des procédées biotechnologiques selon deux filières aérobie et anéorobie ; 
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La biométhanisation de boues de step consiste en la transformation de la matière organique 

par les bactéries en anaérobiose. Conduite dans des enceintes confinées, appelées digesteurs à 

l'intérieur des quelles les réactions de fermentation sont optimisées et contrôlées; elle produit 

du biogaz « méthane », en réduisant la moitié de la matière organique. Le traitement de boues 

par biométhanisation doit être justifié après des études en matière des besoins énergétiques et 

les coûts d’énergie par rapport au marché. En effet, le biogaz qui sera fournit doit être 

compétitif pour justifier les investissements nécessaires.  

IV. Aperçu sur la filière de compostage  

Le processus du compostage est similaire à celui de l’humification naturelle des résidus 

organiques en substances humiques dans les sols. Cette technique est considérée prometteuse 

car elle  permet non seulement de restituer la matière organique aux sols ce qui permet de se 

rapprocher des grands cycles naturel, mais aussi elle permet de réduire les risques 

environnementaux liés à l’accumumation des déchets par la diminution de leurs volumes. 

L’enjeu principal de cette pratique biotechnologique naturelle de décomposition, est les 

communautés microbiennes, qui colonisent les substrats initiaux et qui peuvent transformer 

les substances organiques en produits stables et humifiés, renfermant des nutriments  

nécessaires à la croissance des plantes et la stimulation de la microfaune du milieu récepteur 

notamment le sol, tout en produisant la chaleur métabolique qui permet la destruction des 

organismes pathogènes. 

IV.1. L’utilité de filière de compostage 

De par l’évolution démographique, et industrielle, les produits et les déchets qui en résultent 

deviennent de plus en plus nombreux, diversifiés et complexes. Il faut alors identifier puis 

intégrer une filière de traitement la mieux adaptée et la plus pérenne possible. Au Maroc la 

production des déchets est divérsifiée ; majoritairement déchets ménagers, déchets verts, et les 

déchets des stations d’épurations. Le problème s’accentue en absence de filière de séparation 

entre déchets industriel et urbain surtout dans les stations d’épuration. Néanmoins, plusieurs 

travaux ont montré que la filière de compostage est bien adaptée pour une large gamme de 

substrats: effluent liquide d’huilerie, déchet ménagers (Barje et al., 2012, Abouelwafa, 2009), 

les boue de STEP et déchets verts (Amir et al., 2001, 2010, Jouraiphy et al., 2007). Ces 

auteurs ont montré que le procédé de compostage a différents avantages et utilités dont les 

principaux sont: 
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 Procedé de compostage est une écotechnologie qui permet de réduire les masses et les 
volumes de déchets de moitié.  
 

 Procédé biotechnologique, utilisant les potentialités microbiennes, pour transformer les 
substrats organiques, en un produit (appelé compost) stable et mature et exempt de 
toute phytotoxicité. 
 

 Une désodorisation parfaite dûe à la transformation de l’azote ammoniacal, responsable 
principale des odeurs, en azote organique par les micro-organismes. 
 

 Il s’agit d’un amendement organique permettant d'améliorer la structure des sols 
permettant l'aération, le drainage, la minéralisation des composés organiques, et la 
concentration des fértilisants qui permettra de réduire les carences nutritionnelles chez 
certains végétaux. 

 
 L’augmentation de la température permet la destruction des agents pathogènes et la 

destruction de graines d’adventices, ainsi que l’inhibition de l’activité de certains 
champignons à l’origine de certaines maladies phytopathologiques.   

 
 Il possède un effet à long terme dans le sol comparable aux fertilisants chimiques. Le 

compost possède d’autres propriétés comme la diminution de l’érosion des sols, 
l’augmentation de la capacité de rétention en eau ou l’amélioration des échanges 
gazeux. 
 

 Enrichir et maintenir  la biodiversité des populations microbiennes des sols. 
 

IV.2. Principaux paramètres physico-chimiques de fonctionnement de compostage  

Lors de la caractérisation et la valorisation d’un  déchet par la filière de compostage, plusieurs  

paramètres sont à identifier: les constituants, les caractéristiques physico-chimiques, la 

concentration en éléments carbonés et azotés, et la présence de certains polluants. Leurs 

applications et leurs validations globale avec un savoir faire permet dans un premier temps de 

juger de l’efficacité de cette approche, en raison de son intérêt pour les exploitants. En effet, 

plusieurs usines ainsi que des entreprises ont échoué pour développer la filière du 

compostage, en absence d’une démarche préalablement étudiée selon les conditions réelles de 

fonctionnement de cette filière. Pour valider la  méthodologie sur la filière compostage en  

incluant  la  collecte,  le procédé, et également la valorisation du compost, un bilan est ensuite 

établi et la sélection des indicateurs et des paramètres les plus pertinents est effectuée 

(Charnay, 2005). 

Au cours du compostage l’oxydation des composés organiques est le pilier de transformation 

des déchets organiques, ce phénomène est  étroitement  lié  aux  conditions physico-chimiques 

du milieu susceptibles d’affecter la décomposition de la matière organique, liés à la texture, la 



                                                                                                                                             Revue Bibliographique 
 

38 
 

structure des substrats compostés. Le processus de l’oxydation, en général, est influencé par: 

Le taux d’oxygène : l’oxygène est utilisé par les micro-organismes comme un récepteur 

terminal d’électrons lors de la respiration aérobie et de l’oxydation des substances organiques, 

pour un bon déroulement de compostage et afin de maintenir les conditions aérobies  

nécessaires  à  une  décomposition  rapide  et  inodore. Un taux d’oxygène lacunaire doit être 

ajusté pour le fonctionnement des micro-organismes. Selon Tomati et al. (1995), la présence 

d’oxygène à un seuil minimal de l’ordre  de 5% d’O2 est indispensable au bon déroulement du 

compostage. Pour se faire, la porosité des substrats et la taille des andains doivent être 

contrôlées.  

La granulométrie grossière favorise la circulation d'air permet une bonne oxygénation des 

composts en évitant les conditions d'anaérobioses. Pour une granulométrie trop élevée, les 

apports en oxygène vont dépasser les teneurs optimales, asséchant le compost, et la montée en 

température se réalisera difficilement. Au contraire, une granulométrie trop fine induit un 

espace lacunaire trop réduit et diminue la circulation de l’air induisant un «étouffement» du 

compost. Néanmoins, la taille  des matériaux à composter doit être moyennement petite pour 

augmenter la surface de contact avec les microorganismes et les enzymes (Trémier et  al., 

2009) et par conséquence une vitesse de dégradation importante. Cette taille selon la 

littérature doit être comprise entre 1,3 et 5 cm. Les particules qui dépassent significativement 

cette grandeur doivent subir un broyage. Si  la  teneur  en  oxygène  est  trop  faible  ou  la  

masse  à  composter  trop compacte,  les  conditions  favorables  à  l’anaérobiose  se  mettent  

en  place.  Ce  type  de  fermentation aboutit  à  un  produit  stabilisé  mais  par  le  biais  d’un  

processus plus lent  avec  dégagement  d’odeurs nauséabondes. Cependant,  au fur et à mesure 

de la dégradation du substrat, le besoin en oxygène diminue et la  pratique exige l’apport  

supplémentaire d’oxygène au cours du compostage. Plusieurs systèmes d’aération existent: 

retournements mécaniques,  aération  forcée  ou pilotée, avec ou sans recirculation (Bari et 

Koenig, 2001). Toutefois, le retournement mécanique permet aussi d’améliorer 

l’homogénéisation des substrats (Ruggieri et al., 2008). L’apport d’oxygène réduit davantage 

l’humidité initiale si elle est trop forte, comme le cas de compostage des boues et des effluents 

d’huilerie, et améliore l’homogénéité du substrat et diminue une possible élévation excessive 

de température.  

L’humidité est un facteur indispensable à la décomposition des substrats, bien que si la 

teneur en eau est en dessous de 20%, la décomposition sera inhibée. En revanche, si elle  

dépasse 70%, l’eau commence à remplir  les espaces lacunaires des déchets et empêche les 

échanges d’oxygène, provoquant des conditions favorables à l’anaérobiose. Selon plusieurs 
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auteurs (Richard et al., 2002) l’optimum de teneur en eau se situe entre  40% et 60%. Une 

partie d'énergie calorique dégagée lors du compostage sert à l'évaporation de l'eau qui est en 

grande partie évacuée à l'extérieur du compost, provoquant son assèchement. L'intensité de 

ces pertes varie selon les caractéristiques des matériaux compostés, et les conditions de 

compostage. Des pertes de l'ordre de 50% du taux d'humidité sont fréquemment mesurées 

(Sadaka et El Taweel, 2003). Pour compenser une perte excessive en eau qui limiterait 

l'activité microbienne, un arrosage est souvent réalisé.  

Le rapport C/N est un facteur indisponsable à l’activité biologique. Les bactéries utilisent le 

carbone comme source d’énergie et l’azote comme source protéique. Le procédé de 

compostage entraîne une décomposition de la MO, donc une  consommation de l’azote et du 

carbone, correspondant à la diminution du rapport C/N. Le C/N d’un substrat est très 

variable et dépend de la composition intrinsèque du substrat à composter Mustin (1987). 

Mustin, (1987); et Gootas, (1959), ont montré que le gazon coupé à un C/N de 12, le tabac de 

13, les légumes  de 12-30, les ordures ménagères de 25, les papiers-cartons de 70, les 

branches d’arbres de 70, la paille de blé  de 128, la sciure de bois  200, les déchets verts 30. 

De nombreux auteurs (Ait Baddi et al., 2004 ; Barje, 2010, Hachicha et al., 2009 ; Vergnous 

et al., 2009) ont réalisé des essais du compostage avec des substrats dont le rapport C/N varie 

d’un substrat à un autre en début de compostage. Il est donc nécessaire de connaître le rapport 

C/N initial des déchets afin de produire un mélange optimal  en ajustant ce rapport par l’ajout 

des quantités d’éléments déficitaires/riches pour avoir un C/N dans les limites, afin d’assurer 

une dégradation idéale et homogène sur l’ensemble du processus. Le rapport C/N selon les 

données bibliographiques (Larsen et Mc Cartney, 2000 ; Amir et al., 2001, Mbuligwe et al., 

2002, Sadaka et El Taweel, 2003; Antizar-Ladislao et  al., 2005) doit être compris entre 25 et 

40 à l’état initial, si le rapport est très bas (inférieur à 12), on assiste à une perte d’azote donc 

une production d’ammoniac (la dégradation des acides aminés…).  Par contre, s’il est 

supérieur à 40, le processus de la dégradation devient lent. Cependant, un C/N final autour de 

10-15 a été établi par différent auteurs (Ait Baddi et al., 2004 ; Jouraiphy, 2007 ; Barje, 2010, 

Hachicha et al., 2009 ; Vergnous et al., 2009) comme un indicateur de la maturité des 

substrats. Un autre paramètre chimique important, vient de s’ajouter pour évaluer la maturité 

des substrats compostés NO3
-/NH4

+, au cours de compostage, une diminution de l’azote 

ammoniacal, régulièrement observée par plusieurs auteurs (Haug, 1993; Amir, 2005; 

Jourauphy, 2007; Barje et al., 2012; El Fels et al., 2014a). Ceci est dû au processus de 

nitrification et à l’incorporation de N-inorganique dans les tissus microbiens durant leur 

croissance et aussi à la perte d’azote sous forme d’ammoniac, en particulier pendant la phase 
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thermophile (Bishop et Godfey 1983). En parallèle, les teneurs en nitrates évoluent 

inversement que les teneurs d’azote ammoniacal, ce qui explique le phénomène de 

nitrification de l’ammonium. L’enrichissement du compost final en NO3
- par apport à NH4

+ 

traduit l’évolution de substrat vers un compost exempt de phytotoxicité (Mustin, 1987 ; 

Benhassou, 1998; Charnay, 2005 ; El Fels et al., 2014a). En effet, les teneurs en ammonium 

NH4
+ élevées peuvent induire une phytotoxicité. Dans ce cas, le rapport NH4

+/NO3
- inférieur à 

1, peut être considéré selon plusieurs auteurs comme indicateur de maturité de composts 

(Amir, 2005 ; Barje, 2010, Hachicha et al., 2009 ; Vergnous et al., 2009, El Fels et al., 2014a). 

Le pH et la  température  sont  des  paramètres  interdépendants et difficilement dissociables 

à la maturité des composts. Au cours du compostage, le pH peut subir des variations 

généralement comprises entre 6 et 8 (Amir, 2005 ; Abouelwafa et al., 2008). A la première 

phase de compostage le pH diminue légerement cette diminution du pH est due à la 

production des acides organiques et à la dissolution de CO2 dans le milieu et/ou le produit de 

dégradation des molécules simples (glucides et lipides). Ces acides provoquent une 

acidification du milieu à cause de leurs accumulation (Kochtitzky et al., 1969;  Mustin, 1987;  

Hafidi, 1996;  Peters et al., 2000 ; Ait Baddi et al., 2004). Une légère augmentation dans la 

phase qui suit peut s’expliquer par le processus de l’ammonification et la production 

ammoniacale à partir de la dégradation des amines (protéines, bases azotée..), et peut être une 

libération des bases déjà existantes dans les déchets organiques (Ouatmane et al., 2000). Cette 

augmentation est généralement autour des valeurs neutres et les composts matures ont un pH 

voisin de la neutralité. Ce phénomène de stabilisation du pH peut s’expliquer par le pouvoir 

tampon de l’humus qui est formé dans la phase de maturation. 

La Température est le premier paramètre physico-chimique qui reflète la compostabilité des 

substrats. Le suivi de ce paramètre est une mesure de l’intensité de décomposition. Ce 

paramètre physico-chimique du substrat au cours du procédé va découler le réajustement des 

conditions du procédé: ajout d’eau, fréquences des retournements...etc. La température de la 

phase thermophile (phase d’hygénisation) pour un compostage bien aéré peut atteindre (50 à 

65°C). Khalil et al. (2001) et Liang et al. (2003) ont montré qu’une température supérieure à 

80°C inhibe l’activité bactérienne et par conséquence affecte négativement le processus du 

compostage. La libération de la chaleur au cours de la décomposition des substrats organiques 

se fait selon la réaction suivante (Mustin, 1987): 

CnH2nOn  + xO2                yH2O + zCO2 + énergie (chaleur). 
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Une température au-delà de 55°C au moins pendant 5 jours de compostage à l’air libre est 

considérée comme une température d’hygénisation selon l’U.S.E.P.A (1994) ; Charnay, 2005. 

Cependant, selon l’ADEME (1998), pour obtenir une bonne hygiénisation la température 

devrait dépasser 60°C pendant une semaine dans des réacteurs. En pratique,  un  produit  est  

dit  hygiénisé  après 15  jours à une température supérieure à 55°C ou une semaine à 65°C 

pour des systèmes à l’air libre, ou 7 jours en aération forcée pour des températures supérieures 

à 60°C (W.R.A.P, 2004). Néanmoins, avec une montée en température suffisante, il existe un  

risque  pour  le  compost  de  réinfection  dûe  à  l’action  de  certains  pathogènes  en  état  de  

résistance (Hamer, 2003). D’autre auteurs ont montré qu’il est difficile d’homogéniser la 

température au cours de compostage, ce qui peut permettre aux germes pathogènes 

(Salmonella, E.coli, Coliformes fécaux…etc) d’échapper au processus thermique 

d’hygénisation (Tønner-Klank et al., 2007 ; Bhatia et al., 2013 ). Ceci soulève la question sur 

le rôle insuffisant de la température comme seul paramètre de réduction des pathogènes. Pour 

mieux illucider cette question, une partie de notre travail a traité cette problématique. A la fin 

d’un compostage, un compost est considéré mature si la température est stable et voisine de la 

température ambiante extérieure sans excéder 35°C. 

IV.3. La microbiologie du compostage et sa contribution à la détermination des phases 
de compostage 

La biodégradation de la matière organique par les microorganismes est le pilier de la 

transformation des déchets organiques au cours du compostage. L’évolution des 

microorganismes présente un profil défini en fonction des espèces, au cours des différentes 

phases de compostage. Cette évolution est liée principalement aux variations des paramètres 

physico-chimiques, la nature et la structure des substrats compostés (Rosenzweig et al., 1980). 

Plusieurs phases théoriques se succèdent au cours du compostage. La première est appelée 

phase mésophile du fait des températures atteintes inférieures à 45°C. Avec l’aménagement 

des andains et la disponibilité des conditions favorables (matière première, ajustement des 

conditions physico-chimique : Humidité, aération, C/N,…) les envahisseurs initiaux des 

substrats (microorganismes mésophiles) activent leur métabolisme sur les substrats faciles à 

métaboliser (sucres simples et acides aminés libres), ce qui engendre une production de la 

chaleur et élève la température de compostage. La chaleur dégagée au cours de cette phase 

dépend de la nature des déchets compostés et le type d’isolement du milieu extérieur (Ahn et 

al., 2009). Ensuite, un changement de communautés mésophiliques par les communautés 

thermotolérantes et thermophiles. Les nouvelles conditions préparées par les micro-
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organismes mésophiles, facilitent l’installation des espèces thermophiles qui reprennent le 

travail de dégradation de substrat et poursuivent le processus, il s’en suit une augmentation de 

la température jusqu’à 65°C voire 75°C. Durant cette phase très active, une partie importante 

de la matière organique est perdue par minéralisation du carbone organique et dégagement de 

CO2. Un assèchement du compost lié à l’évaporation de l’eau est souvent observé. Cependant, 

la hausse de température est cruciale pour la qualité du compost. Cette phase dégradative 

(phase thermophile) est suivie par une période de ralentissement de l’activité, pendant laquelle 

la température diminue graduellement. De nouveaux microorganismes mésophiles colonisent 

à nouveau le compost, et s’en suit une phase de maturation constructive où apparaissent 

lentement des éléments précurseurs de l'humus. Le processus d’humification prédomine, le 

taux des substances humiques s’améliore par polymérisation et condensation des substances 

libérées lors de la décomposition de la matière organique résistante à cette phase, ce qui 

entraîne une coloration brune foncée à noir du compost et rend celui-ci plus fin et homogène. 

Le compost est alors mature et le processus est achevé. 

Haruta et al. (2005) ont souligné que la microbiologie du compostage doit être étudiée à 

travers les divers aspects, notamment la composition et la succession des communautés 

pendant le processus, les micro-habitats, ainsi que les fonctions des microorganismes au sein 

de la communauté. Ces « bienfaiteurs » du déroulement du procédé biotechnologique 

« compostage » sont classés comme suit : 

Les bactéries: 
 
Sont toujours largement dominantes dans les déchets organiques surtout des boues (Jouraiphy, 

2007 ; Chroni et al., 2009; Barje, 2010), en qualité et quantité au cours du compostage. Les 

bactéries se distinguent d’autres microorganismes comme les champignons par leur rapport 

surface/volume très élevé, qui leur permettent des transferts rapides de substrats solubles à 

l'intérieur de la cellule (Tuomela et al., 2000).  

Les bactéries isolées dans les différents types de compost constituent une importante diversité 

en genres et activités (Tableau 16). Afin de comprendre l’évolution microbienne de 

nombreuses études de dénombrement microbiologiques au cours du processus de compostage, 

ont été faites. Ryckeboer et al. (2003) et Haruta et al. (2005) ont compilé les différentes études 

pré-existantes et ont établi une liste des espèces isolées pour chacune des phases de 

compostage en fonction de la température et du pH. 
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Tableau 16: Différents microorganismes isolés en fonction des phases de compostage 

(Ryckeboer et al., 2003; Haruta et al., 2005) 

 
Phase mésophile Phase thermophile Phase maturation 
Alcaligenaceae, 
Alteromonadaceae, 
Bacillaceae, 
Burkholderiaceae, 
Bradyrhizobiaceae, 
Caryophanaceae, 
Caulobacteraceae, 
Cellulomonadaceae, 
Clostridiaceae, 
Comamonadaceae, 
Corynebacteriaceae, 
Enterobacteriaceae, 
Flavobacteriaceae, 
Flexibacteraceae, 
Hyphomicrobiaceae 
 

Actinomycètes : 
Micromonosporaceae, 
Streptomycetaceae, 
Thermoactinomycetaceae, 
Thermomonosporaceae et 
Streptosporangiaceae 

Autre Actinomycètes 

 
Après la phase de dégradation, la diversité taxonomique microbienne change encore à la 

phase de maturation (Haruta et al., 2005). Des bactéries filamenteuses multicellulaires 

agissant plus tardivement que les autres et jouent un rôle important au cours de compostage, 

cas des actinomycètes (Tableau 16). Tuomela et al. (2000) ont montré leur apparition lors de 

la phase thermophile et pendant la phase de maturation du compostage. Deloraine (2002), a 

montré une charge en actinomycètes thermophiles (bactérie Gram-positif) de l’ordre de 103 

UFC/g MS  dans le produit de départ, et 3 106 UFC/g MS dans le produit final (compost), le 

genre Thermomonospora (75% des souches) et Thermoactinomyces (10% des souches) sont 

dénombrées au début de processus, Saccharomonospora viridis et Faenia rectivirgula étant 

les populations présentent pendant la phase de maturation. Les actinomycètes caractérisés par 

une croissance lente tolèrent des pH légèrement basiques. Ils peuvent cependant dégrader la 

cellulose et la lignine comme certains champignons, tout en tolérant des températures et un 

pH plus élevés que les champignons. Deloraine (2002) a isolé des champignons thermophiles 

dont la concentration est de l’ordre de 103 à 105 UFC/g MS avec une légère difference entre 

les deux phases de compostage. Les concentrations de boue en Aspergillus vont de 102 à 103 

UFC/g MS mais peuvent être plus importantes (jusqu’à 107 UFC/g MS) lorsque des copeaux 

de bois sont rajoutés. Les actinomycètes sont des agents essentiels de la lignocellulolyse 

pendant la phase thermophile, bien que leur capacité de dégrader la cellulose et la lignine ne 

soit pas aussi étendue que celle des champignons (Tuomela et al., 2000).  
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Pour que le  processus  soit complet, l’activité combinée des différents  micro-organismes doit 

être impliquée, afin d’assurer l’évolution et la biotransformation de la matière organique 

(Chroni et al., 2009). 

Les champignons 

La température est le facteur le plus important qui affecte la croissance fongique, la plupart 

des champignons préfèrent un environnement acide et tolèrent un large éventail de pH avec 

un niveau modérément élevé de l'azote nécessaire à leur développement. La majorité des 

champignons sont mésophile et se développent entre 5 et 37°C, avec une température 

optimale de 25-30°C (Dix et Webster, 1995). Néanmoins, le processus de compostage, 

engendre des températures importantes, d’où le rôle capital de petits groupes de champignons 

thermophiles dans la biodégradation de la matière organique. Différents auteurs (Mouchacca, 

1997 ; Tuomela et al., 2000) ont isolé des champignons thermotolérants capables de dégrader 

la lignine, la cellulose et/ou les hémicelluloses. 

A côté de ces trois grands groupes (bactéries, chamapignons et actinomycètes) qui assurent 

l’essentiel de l’activité du compostage. On retrouve également dans le compost des algues, 

des virus, des protozoaires, et les macro-organismes comme les lombrics, les insectes, les 

acariens, les gastéropodes, les myriapodes, les cloportes,… etc. 

L’ensemble de ces microorganismes qui peuvent coexister et coloniser les substrats de 

compostage reflètent l’évolution et la performance du processus de compostage. Les 

différentes voies métaboliques conduisent à des changements importants dans les paramètres 

physico-chimiques du substrat, qui’à son tour conduit à des changements de communauté et 

influence la densité microbienne et la succession des microorganismes au cours de 

compostage.  Les travaux (Chroni et al., 2009, Barje, 2010) indiquent que les bactéries 

mésophiles sont susceptibles d’avoir une action primordiale lors de la biodégradation de la 

matière organique, d’autres études ont noté que les champignons et les actinomycètes agissent 

plus tardivement (Tableau 16). 

IV.4. Critères de maturité des composts  

La qualité du compost dépend du degré de stabilisation de la matière organique. Il est donc 

essentiel de déterminer le degré de maturité du produit, c’est à dire le stade à partir duquel le 

compost n’entraîne plus d’effet phytotoxique. Différents critères et indicateurs allant des plus 

rudimentaires aux plus sophistiqués permettent de définir les classes de composts et 

également sa maturité. Néanmoins, il n’existe pas de critère de maturité unique et universel, il 
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est souvent nécessaire d’utiliser simultanèment plusieurs critères pour s’assurer de la maturité 

d’un compost. 

IV. 4.1. Les critères empiriques  

L’approche, basée sur l’expérience de l’expérimentateur, permet de déterminer la maturité 

d’un compost. Il doit ressembler à du terreau tant par sa couleur « noire foncée » que par 

l’absence d’odeur désagréable (Iglesias-Jimenez et Perez-Garcia, 1989, Mbuligwe et al., 

2002), et  souple au  toucher avec une  texture  friable. Sa température en fin de processus doit  

être  stable  et  voisine  de  la  température  ambiante  extérieure  (Harada  et  al., 1981, Barje 

et al., 2013). 

IV.4.2. Indicateurs physiques et analyses spectroscopiques 

L’augmentation de la température des andains au-delà de la température ambiante est le 

premier signe d’évolution des substrats. La densité optique après mise en solution dans l’eau 

(extrait du compost), permet de détecter la présence de différents composés comme les 

substances humiques à 280 nm  (Morel,  1982), ou le taux  d’humification en fonction  du  

rapports d’absorbances obtenues à 465 et 665 nm (E465/E665) (Deiana et al., 1990; Barje, 

2010). L’infrarouge à transformée de Fourier (FTIR) est une méthode non destructive et  

rapide qui permet de caractériser les principaux groupes fonctionnels de matrices complexes 

(Hsu et Lo, 1999 ; Ranalli et al., 2001; Castaldi et al., 2005), les méthodes calorimétriques 

comparent le comportement thermique (Pietro et Paola, 2004; Ranalli  et  al.,  2001),  la 

fluorescence (Provenzano, 1998), ou la résonance magnétique nucléaire  (RMN) du carbone 

13 (Matejka et al., 1994). En général, les méthodes spectroscopiques ont tendance à mesurer 

le degré d’aliphaticité et le degré d’aromaticité, dont le rapport C-aromatqiue/C-aliphatiques 

augmente avec la maturation du compost. 

IV.4.3. Indicateurs chimiques  

Les principaux paramètres relatives au degré de maturité des composts se basent sur  

l’évolution de: pH, le rapport C/N et le rapport NH4
+/NO3

- (Charnay, 2005). Les pH acides 

sont  caractéristiques  des  composts  immatures.  Les  composts  matures  ont  un  pH voisin 

de la neutralité ou supérieur (entre 7 et 9) (Avnimelech et al., 1996). Le rapport C/N est le  

paramètre le plus communément mesuré pour évaluer la  maturité d’un compost.  Un rapport 

C/N inférieur à 12 est considéré comme un indicateur de maturité pour le compost (Iglesias-

Jimenez  et al.,,  1993 ; Bernal, 1998), souvent ce rapport est  proche de 10. L’ajout d’un 
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compost mature (C/N<15) dans le sol n’altère pas l’équilibre microbiologique du sol (Bernal, 

1998). Une étude de Sanchez-Monedero (2001) conclut que la perte d’azote dans un compost 

d’ordures ménagères est proche de 40% et qu’un rapport NH4
+/NO3

-, inférieur à 1 correspond 

à un indicateur de maturité. Une étude bibliographique de Charnay (2005) ; Achour (2008), 

montre que l’azote organique des composts stabilisés, se minéralise lentement, avec une 

vitesse similaire à celle des sols (0,26 mg N/kg/j) sans évolution avec l’âge du compost. Pour 

les composts moins stables, la vitesse de minéralisation est supérieure (0,4 mg N/kg/j) (Houot 

et al., 2002). La qualité du compost est également évaluée par le suivi de l’azote.  En  effet,  

les micro-organismes nitrifient le substrat, se traduisant par une diminution de la  

concentration en ammonium et une apparition  d’ions nitrate.  Zucconi et De Bertoldi  (1987) 

fixent la limite de stabilité d’un compost de matière organique pour  une concentration en 

ammonium voisine de 0,04% soit 400 mg/kg. (Bernal, 1998) limite le rapport [NH4
+]/[NO3

-] à 

une valeur inférieur à 0,16 pour un compost mature. Le processus d’humification produit des 

groupes fonctionnels et augmente l’oxydation de la MO, provoquant un accroissement de la 

capacité d’échange cationique (C.E.C). Le suivi de ce paramètre permet également 

l’appréciation de la maturité d’un compost (Harada et Inoko, 1981).  

IV.4.4. Indicateurs biologiques 

Malgré la performance des paramètres physico-chimiques, ils restent insuffisants pour  

déterminer  avec certitude  la  maturité  d’un  compost. En effet, ces méthodes ne prennent pas 

en considération les sous-produits de biodégradation ou de transformation des composés 

phytotoxiques, ce qui conduit à une sous-estimation des risques phytotoxiques. Afin de palier 

à cette difficulté, il est nécessaire de combiner les indicateurs physico-chimiques de maturité 

avec des paramètres biologiques. Si les différents indicateurs physico-chimiques et 

spectroscopiques permettent d’évaluer, dans certaines limites, la maturité d’un compost, ils 

demeurent moins efficaces pour l’évaluation des risques de phytotoxicité réelles et les effets  

des interactions des composés de biodégradation. De nombreux auteurs se sont intéressés aux  

alternatives d’évaluation de la maturité des composts, en comparant les différentes méthodes 

entre elles (A.D.A.S Consulting Limited, 2005; Francou, 2003; Avnimelech et al., 1996; 

Morel et al., 1986; Godden, 1986).  Il en ressort, qu’aucune méthode ne semble satisfaisante, 

comme méthode de référence, d’où la nécessité d’utiliser simulatanèment plusieurs 

paramètres afin de s’assurer de la maturité de compost. Globalement, les méthodes  

d’appréciation de la maturité sont basées sur l’état de stabilité de la  MO, et ses conséquences 

sur l’activité microbienne des composts et des sols-plante (Houot et al., 2002).  
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La maturité d’un compost est le plus  souvent associée à la germination et à la croissance des 

plantes incluant la  phyto-toxicité et la génotoxicité généréés par les polluants. L’évaluation 

des risques liés à la pollution nécessite de disposer d’outils biologiques permettant d’apprécier 

l’impact des polluants sur les êtres vivants. La réponse à ces questions implique l’évaluation 

des effets de l’ensemble des contaminants biodisponibles, à l’aide d’une approche biologique 

venant compléter les analyses physico-chimiques. La nécessité de développer de tels outils 

écotoxicologiques pour les organismes en charge de problématiques environnementales 

apparaît clairement dans différents domaines. 

IV.4.4 .1. Test respirométrique et d’auto-échauffement 

L’activité des micro-organismes de compostage peut être  aussi un  indicateur  de  la  stabilité  

du compost, la mesure de ce paramètre repose sur la mesure de l’activité respiratoire des 

micro-organismes présents dans le compost, dans des conditions spécifiques d’incubation  

(humidité,  température). Un compost non  mûr a une demande en O2 et un taux de production 

de CO2 importants, dus à une intense activité microbienne provoquée par la biodégradabilité  

du substrat (Nicolardot, 1982, Bernal, 1998). Une des conséquences majeures de l’intense 

activité des micro-organismes est la production de chaleur lors de la dégradation de la MO.  

Le degré de décomposition de celle-ci peut donc être évalué par son aptitude à remonter en 

température (auto-échauffement) (Körner et al., 2003). 

IV.4.4 .2. Phytotoxicité  

La phytotoxicité est souvent évaluée par l’étude de la germination ou par des tests de 

croissance (Saebo et Ferrini, 2006; Said-Pullicino et al., 2007). Les tests de phytotoxicité sont 

utilisés par plusieurs auteurs pour évaluer la toxicité de composts liée à leur incorporation au 

sol. En effet, les composts mûrs ne doivent pas présenter des substances empêchant la 

germination des graines et la croissance des plantes. Plusieurs graines peuvent être choisies 

pour ce test au vu de leurs sensibilités (Navet, Cresson, Luzerne, Tomate, Laitue…etc). 

L’acide acétique, acétaldéhyde, éthanol, acétone, éthylène…sont selon la littérature, des 

composés libérés par les composts immatures, et ils contribuent aux effets phytotoxiques 

(Jimenez et Garcia, 1989). D’autres auteurs (Levy et al., 2003; Piotrowska et al., 2006) ont 

montré que l’application de composts peut présenter éventuellement une certaine 

phytotoxicité et peut causer des effets néfastes sur la germination des graines et la croissance 

des plantes. Un indice de germination (IG) doit être calculé pour l’évaluation des effets de 

compost, ainsi Barje (2010), a montré des indices de germination très faibles (IG < 20,5%) 
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des stades initiaux du compostage, indiquant une phytotoxicité importante des déchets 

d’huileries d’olives-déchets ménagers étudiés. Cependant un IG supérieur à 50% est reconnu 

comme étant celui d’un compost sans effet phytotoxique (Chikae et al., 2006). Ait Baddi et al. 

(2004) et Barje (2010), ont montré des valeurs de IG de 99% à des stades finaux de 

compostage, ce qui reflète une réduction importante de la phytotoxicité, montrant ainsi un 

degré de maturité remarquable des composts obtenus. 

IV. 4. 4. 3. Test de Génotoxicité 

Différents essais ont été développés pour mettre en évidence la génotoxicité et la mutagénicité  

des polluants.  Les  tests  bactériens  (tests  d’Ames,  umu,  SOS  chromotest, Mutatox), le test 

des aberrations chromosomiques sur Allium cepa et le test de micronoyaux sur plantes 

supérieures (Tradescantia sp., Vicia faba), sur lignée hépatocytaire humaine en vue 

d’apprécier la génotoxicité des désinfectants chlorés présents dans l’eau du robinet (Feretti et 

al., 2006) et sur larves d’amphibiens (Pleurodeles  waltl, Xenopus laevis) qui ont été les plus 

utilisés et se sont révélés pertinents dans l’évaluation de la génotoxicité/mutagénicité des 

polluants HAPs (Cotelle  et al., 1999 ; Mendonça & Picado, 2002 ; Sasek  et al., 2003 ; Plaza  

et al., 2005 ; Mouchet et al., 2006); et ETM (De Marco et al., 1988 ; Bolan et al., 2003; 

Bernhard et al., 2005, Marcato-Romain et al., 2009, Jiang et al., 2013). Selon les données 

biblioraphiques de (Foltête, 2010) différents essais estiment le caractère 

génotoxique/mutagène de la fraction aqueuse ou organique par plusieurs techniques. 

IV.4.4 .4. Marquage 32Phosphore des adduits à l’ADN   

Le marquage 32Phosphore des adduits à l’ADN est utilisé pour mettre en évidence la  

génotoxicité des sols contaminés, cette technique a été la première technique employée chez  

les vers de terre (Van Schooten et al., 1995, Martin et al., 2005). En  raison de son coût  élevé,  

du faible nombre d’échantillons pouvant être analysés et surtout de la radioactivité du 

32Phosphore, cette technique de détection des dommages à l’ADN chez les vers de terre a été 

délaissée au profit notamment de l’essai comet ou single-cell gel electrophoresis assay 

(SCGE). 

IV.4.4.5. Mesure des dommages à l’ADN par l’essai comet  

L’essai comet ou single-cell gel electrophoresis assay (SCGE) mesure le degré de dommages  

à l’ADN  des cellules. Ostling et Johanson (1984), ont développé cet essai en condition  de pH  

neutre afin de mesurer les dommages de type cassure double brins de l’ADN. Singh  et al. 
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(1988) ont développé cet essai en conditions alcalines  (pH > 13), cette méthode est la plus 

appliquée aujourd’hui à cause de sa sensibilité. En effet, la version alcaline de l’essai comet 

permet de mesurer à la fois les dommages double-brins, simple brin et l’expression des sites 

alcali-labiles de la molécule d’ADN, ainsi que les sites d’excision réparation incomplète et les 

ponts intercaténaires d’ADN (Gichner, 2006 ; Pourrut et al., 2008). Le test consiste à réaliser 

une électrophorèse en gel d’agarose appliquée aux noyaux cellulaires d’un tissu vivant donné. 

L’électrophorèse permet de séparer les brins d’ADN en fonction de leur taille.  Un logiciel 

dédié permet d’évaluer le  pourcentage de dommages de l’ADN des noyaux étudiés. 

Cette technique a été utilisée par plusieurs auteurs (Koppen et Verschaeve, 1996, Lin  et al., 

2007 ; Pourrut et al., 2008) pour évaluer l’effet des métaux lourds en solution tels que le 

cadmium, le chrome  trivalent (Cr(III)) ou hexavalent (Cr(VI)) et le plomb chez la fève V. 

faba. Lin  et al. (2005), ont montré des dommages à l’ADN au niveau des racines de la fève V. 

faba après 2 heures d’exposition à un sol dopé en cadmium à des concentrations  comprises  

entre  0,5  et  2  mg/kg.  

IV.4.4.6. Mesure de la 8-hydroxydéoxyguanosine 

L’induction de la 8-hydroxydéoxyguanosine (8-OH-dG), qui traduit des dommages oxydatifs 

à la molécule d’ADN, a fait l’objet d’une étude récente chez des vers de terre en condition  

contrôlée. Nakashima et al. (2008), ont ainsi mesuré par chromatographie en phase liquide à 

haute performance (HPLC) l’induction de la 8-OH-dG au niveau des vésicules séminales du 

ver de terre E. fetida,  après 3 mois d’exposition à un sol dopé au cadmium à une 

concentration de 10 mg/kg de sol. 

IV.4. 4.7. Modifications des quantités et des séquences d’ADN par cytométrie en flux et 
AFLP 

Deux techniques de biologie moléculaire à savoir la cytométrie en flux (FCM) ainsi que 

l’AFLP (amplified fragment-length polymorphism) ont été utilisées pour la mise en évidence 

de la génotoxicité de métaux lourds (Cd, Cr(VI), Ni). La cytométrie en flux permet de  

quantifier les variations de la quantité d’ADN, plus précisément la perte d’ADN nucléaire.  

L’AFLP permet de quantifier les changements  au niveau de la séquence d’ADN. Citterio et 

al. (2002) ont utilisé ces techniques chez le trèfle blanc T. repens, et ont montré la perte  

d’ADN nucléaire et l’augmentation des débris d’ADN dans les pousses et les racines de trèfle 

après 15 jours d’exposition à un sol enrichi en chrome hexavalent à des concentrations de 25 

et 50 mg/kg, et à un  sol  enrichi en cadmium à des concentrations de 17,5 et 52,5 mg/kg. 
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IV.4.4 .8. Micronoyaux 

Ce test a été largement utilisé pour évaluer l’aptitude d’un polluant à provoquer des 

aberrations chromosomiques. Il est actuellement normalisé ISO sur vicia faba. Il consiste en 

une observation microscopique des noyaux des cellules végétales après coloration à l’acéto-

orcéine. La présence dans le cytoplasme de petits éléments nucléaires appelés micronoyaux 

traduit une détérioration irréversible de l’ADN cellulaire formé à partir de fragements 

chromosomiques ou de chromosomes entiers pendant la télophase lors de la mitose suite à 

l’action d’agents mutagènes (clastogènes et/ou aneugènes). Le test des micronoyaux permet 

de déterminer aussi les cellules binuclées qui sont bloquées au cytodiérèse ou à la fusion 

cellulaire (Rodilla, 1993), ce qui permet de determiner les cellules apoptotiques (Izquierdo et 

al., 2003). Vicia faba est un modèl idéal pour ce test de génotoxicité (Ferrara et al., 2000) qui 

permet par une exposition directe aux polluants chimiques présents dans l’environnement et 

d’évaluer leurs potentiel génotoxiques. Parmi les composés pouvant induire des micronoyaux, 

nous pouvons citer les HAPs qui induisent des adduits à l’ADN, les métaux lourds qui 

induisent de manière générale des cassures de brins d’ADN (Cd, Pb, Cr…), ainsi que des 

pontages protéine-ADN. 

Marcato-Romain et al. (2009) ont observé une induction des micronoyaux des cellules du 

méristème racinaire chez la fève V. faba après 2 jours d’exposition à des sols industriels 

contaminés en métaux lourds (Cd = 6 mg/kg; Cr = 62 mg/kg; Ni = 33 mg/kg;  Pb = 1933 

mg/kg, Zn = 87 mg/kg) ou en HAP (Σ16  HAP=  610  mg/kg). Les extraits aqueux ont montré 

en général une plus grande mutagénicité  que les sols correspondants. Song et al. (2007) ont 

montré une induction des micronoyaux dans les cellules racinaires de la fève V. faba après 5 

jours d’exposition à des sols de rizières irrigués par des eaux usées multi-contaminées (Σ 16 

HAP= 0,9-2,8 mg/kg ; ΣPCB= 12-20,1 ng/kg, Cd= 1,4-2 mg/kg), El Hajjouji et al. (2007) ont 

montré l’induction de micronoyaux suite à l’exposition de racines de V faba à des margines 

riches en polyphénols, de même Khadra et al. (2012) ont montré la capacité de certains 

antibiotiques à induire des micronoyaux sur cette plante. Steinkellner et al. (1998) ont trouvé 

cette plante plus sensible au plomb (Pb) en milieu liquide. Le chrome VI, le Cuivre et le 

Mercure, Nickel et le Zinc sont aussi parmi les métaux retrouvés dans l’environnement 

comme génotoxiques (Itoh et Shimada, 1997). La génotoxicité des polluants des boues a été 

observé par plusieurs auteurs (Li et al., 2000 ; Chandra et al., 2004 ; Khadra et al., 2012), et le 

compostage a été recommandé comme un processus biologique pour réduire l’effet toxique de 

différents polluants (El Hajjouji et al., 2007). Globalement les biotestes sont de bons outils 



                                                                                                                                             Revue Bibliographique 
 

51 
 

pour évaluer l’efficacité du compostage à minimiser le risque potentiel des substrats initiaux 

avant leur épandage agricole (Kapanen et al., 2013).  

La qualité d’un  compost  se  juge  également  sur  son  aptitude  à  améliorer  la  fertilité  du  

sol. Le compost  permet d’enrichir le sol en un stock héterogène de composés organiques, 

produits de dégradation comme la lignine, les polysaccharides, les tannins, les lipides, les 

substances humiques; les constituants d’origine cellulaires, les peptido-glycanes, les  

pigments  comme  les  mélanines, une  faible  mobilité des nutriments notamment  de  l’azote, 

et un bon approvisionnement en oligo-éléments comme le phosphore, le potassium, le 

magnésium, et le calcium (Nkana et  al., 1996, Rivero et al., 2004),  ce qui peut modifier les 

caractéristiques physico-chimiques du sol, améliorer l’activité biologique et enzymatique des 

micro-organismes et favoriser sensiblement la croissance des plantes. L’enrichissement du sol 

en éléments minéraux, par épandage du compost, permet aussi de minimiser l’effet des 

polluants par le phénomène de complexation et/ou adsorption conversion des toxine à savoirs 

les métaux, les antibiotique, les HAPs …etc (Marcato-Romain et al., 2009, Shahide et al., 

2011). De même, l’apport des composts peut aussi inhiber le développement des micro-

organismes pathogènes (Tautorus et al., 1983 ; Cayuela et al., 2009). 

IV.5. Identification et évolution des composés organiques au cours du compostage 

Le sol est un réservoir potentiel majeur de carbone (Swift, 2001), et l’importance du sol dans 

notre société est d’ailleurs liée à sa fertilité et son rendement, ce qui incite à améliorer sa 

capacité en teneur en carbone organique qui est aussi appelé matière organique. La matière 

organique en général provient essentiellement des plantes, de résidus des microorganismes et 

des animaux à différents stades de décomposition, de corps microbiens et animaux vivants 

dans  le sol, et de substances fabriquées par les organismes vivants et/ou provenant de la 

décomposition chimique de molécules plus importantes. Le processus et la vitesse de 

dégradation ainsi que sa stabilisation définit la dynamique de la matière organique. Ce 

processus de dégradation et de stabilisation de la matière est tributaire de la structure physico-

chimique de la matière carbonée. 

Swift (1996), a montré que la matière organique est un mélange hétérogène de composés 

organiques d’origines très variées. Gobat et al. (2003), ont identifié que les polysacharides, les 

lignines, les protéines et les lipides sont les grandes catégories de matières organiques dans la 

plante et dans le sol. Le rôle principal de la matière organique est de renforcer la qualité de la 

structure du sol et à sa stabilité vis-à-vis des facteurs extérieurs comme le vent, la pluie ou le 

passage d’engins agricoles. Elle stimule l’activité biologique du sol en fournissant de 
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l’énergie et des éléments nécessaires au développement des organismes vivants. Elle permet 

également de retenir les micropolluants dans le sol et ainsi de maintenir la qualité de  

rétention en eau des sols, limite sa compaction, bien qu’elle constitue  une  source  d’éléments  

nutritifs  pour  les plantes (Arrouays et al., 2002). 

Dans les dernières décennies, l’utilisation anthropique excessive des sols marocains soumis à 

des changements climatiques sévères, a rendu le sol excessivement dégradé et pauvre. Pour 

lutter contre l’appauvrissement du sol, son amélioration nécessite des connaissances précises 

sur le matériel organique stocké et sur les mécanismes qui contribuent à l’enrichissement du 

sol en carbone. Ceci soulève la question, comment nous les utilisateurs potentiels du sol 

pouvons nous contribuer à l’amélioration de sa qualité et sa préservation ? Les apports 

exogènes de  produits organiques peuvent être un remède majeur dans le maintien des 

fonctions clés du sol. Parmi ces composés organiques, les polysaccharides, la lignine, les 

lipides, les aliphatiques et les composés azotés qui se transforment par le biais des 

microorganismes lors de processus du compostage par le procédé d’humification en humus. 

IV.5.1. Les polysaccharides 

Les polysaccharides sont des polymères naturels synthétisés par les êtres vivants végétaux, 

animaux et micro-organismes. Ce sont des composés de monomères de sucre unis par des 

liaisons glucosidiques. Leur formule chimique est Cx(H2O)x-1 avec un squelette carboné  

incluant des hétéro-atomes (N, O, S) qui sont des points de clivage potentiels par hydrolyse 

enzymatique ou coupure oxydante (Muller et al., 2009). Leurs structures complexes sont plus 

résistantes aux attaques microbiennes et enzymatiques que les sucres simples. Néanmoins, 

certains auteurs (Machinet et al., 2011) ont montré que les éléments de structure formant les 

parois cellulaires dites les substances pectiques, hémicelluloses et la cellulose sont dégradées. 

Selon les données de Annabi (2005), la majorité des polysaccharides sont formés 

naturellement par recombinaison des sucres issus des microorganismes et des plantes. Ces 

composés jouent notamment un rôle fondamental dans la stabilisation des sols en formant un 

ciment labile entre les microagrégats et permettent ainsi la formation des macroagrégats. Ils 

sont généralement considérés comme le compartiment le plus labile de la matière organique 

dans le sol (Krull et al, 2003). Gleixner et al. (2002), ont montré que les microorganismes 

peuvent rapidement recycler le carbone des polysaccharides présent dans le sol comme source 

d’énergie. Karroum et al. (2004), ont désigné le mannose comme le marqueur des excrétions 

polysaccharidiques microbiennes tandis que le xylose est le traceur des polysaccharides 

structuraux d’origine végétale. La dégradation des polysaccharides structuraux (cellulose, 
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hémicelluloses), s’accompagne d’une néo-synthèse des polysaccharides microbiens qui 

subissent des transformations plus ou moins rapides et complètes selon la stabilité des 

associations formées avec d’autres composés tels que les polyphénols, les oligopeptides et 

même les acides aminés (glucoconjugaison). 

Plusieurs hypothèses, ont été proposées pour montrer que les polysaccharides produits par les 

microorganismes sont considérés comme des précurseurs des substances humiques 

(Stevenson, 1994). En effet,  les sucres réducteurs et autres acides aminés, sous-produits du 

métabolisme microbien, subissent une polymérisation non enzymatique pour former des 

polymères de substances humiques.  

IV.5.2. Les composés organiques azotés 

Les composés organiques azotés regroupent principalement les acides aminés et les protéines. 

Ils ont comme structure de base un groupement amine et carboxyl (Structure dessous) ceci les 

rend facilement identifiables. Les protéines de la matière organiques sont rapidement 

biodégradées, et peuvent être aussitôt recyclées par la biomasse microbienne.  

 

R-CH-COOH 

ǀ 

NH2 

Structure de base des composes organiques azotés 

 

 

IV.5.3. La lignine 

 
La lignine est formée par la polymérisation oxydative de trois types des unités syringyle (S), 

guaiacyl (G) et de p-hydroxy-phényl (H) qui constituent les élements de base de la lignine et 

qui sont respectivement les trois précurseurs l’alcool p-coumaryl, l’alcool coniféryl et l’alcool 

synapyl (Kogel-Knaber, 2002 ; Albrechet, 2007; Neutelings, 2011) (Figure 3). La lignine, est 

la deuxième ressource végétale après la cellulose la plus abondante sur la terre, elle est 

difficile à dégrader (Huang et al., 2006; Pérez et al., 2002). Elle ralentit la biodégradation de 

la cellulose et de l'hémicellulose dans des matières végétales lignocellulosiques car elle agit 

comme une barrière physique protectrice. 
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Les gymnospermes possèdent essentiellement des unités guaiacyls comme marqueurs de la 

lignine, tandis que les angiospermes (autres qu’herbacées) possèdent autant de guaiacyls que 

de syringyls. Les herbacées possèdent en proportions variables les trois marqueurs. Le rapport 

S/G de la lignine est souvent utilisé comme un rapport qualitatif. Des valeurs élevées sont 

associées avec l’augmentation de rendement de production et une simple délignification 

(Neutelings, 2011). Ce composé polyphénolique est essentiel pour la croissance des plantes, il 

confère une grande rigidité et imperméabilité aux cellules végétales en fournissant un support 

mécanique à la plante entière. Il est responsable des propriétés hydrophobes des cellules 

conductrices d'eau dans le xylème, il permet aussi de lutter contre l’érosion du sol.  

 

 

 

Figure 3 : Structure des précursseurs de la lignine. I : Alcool p-coumarylique, II : Alcool 

coniférylique, III, Alcool sinapylique, (Kogel-Knaber, 2002) 

 

La lignine ne peut  être décomposée que par des organismes hautement spécialisés, par le 

biais de la lignine peroxydase. Raj et al. (2007), ont montré que les champignons et les 

bacteries, grace à leurs enzymes ligninolytiques, sont capables de libérer un nombre de 

fragments aromatiques de faible poids moléculaire par des modifications oxydatives et 

dépolymérisation de la lignine. Derenne et Largeau (2001), ont constaté que ce composé est 

considéré comme une forme de carbone très stable dans le sol. Cependant, des études récentes 

ont montré que les composés dérivés de la lignine sont rapidement dégradés dans le sol 

(Gleixner et al., 2002; Dignac et al., 2005), alors que leurs fragments servent à l’élaboration 

des macromolécules humiques. Plusieurs auteurs ont montré que la biodégradation de la 

lignine dans le compostage est relativement moins importante par rapport aux autres fractions. 
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Barje et al. (2008), ont remarqué un taux de réduction important (55,8 à 66,3%) durant la 

phase thermophile et des taux de 10,4% à 25,2% durant la phase de maturation. Francou 

(2003), a observé une diminution de la cellulose au cours du compostage et une concentration 

de la fraction assimilée aux lignines. Ainsi, pour un compost à base d’ordures ménagères, 

Francou (2003), a observé une diminution de la proportion de la matière organique présente 

sous forme cellulosique, passant de 39% de la matière organique à 26% en trois mois de 

compostage. Comme la cellulose, la part de l’hémicellulose a diminué de 11% de la matière 

organique à 2%. En revanche, les proportions de la fraction soluble et lignine ont augmenté. 

La fraction soluble passant de 33 à 45% de la matière organique du compost, et la teneur en 

lignine de 17% à 27% de la matière organique du compost (Annabi, 2005). 

D’autres études indiquent des taux d’abattement plus importants de la lignine durant la phase 

thermophile (Tuomela et al., 2000, Paredes et al., 2002 ; Cunha-Queda et al., 2007; Francou et 

al., 2008). Au cours du compostage, la résistance relativement élevée de la lignine à la 

décomposition microbienne provoque son accumulation dans les substrats (Tuomela et al., 

2000, Kalbitza et al., 2003, Ait Baddi et al., 2004). Toutefois, la biodégradation remarquable 

de la lignine durant la phase de stabilisation est déterminée en particulier par les champignons 

et les actinomycètes thermophiles. Alors que, durant la phase de refroidissement des 

champignons très spécifiques colonisent les substrats entre autres le groupe des 

Basidiomycètes souvent cité comme étant le plus actif. Les Ascomycètes et les 

Deutéromycètes apparentés à ceux-ci jouent également un rôle appréciable (Tuomela et al., 

2000). Les champignons sécrétent des enzymes de type phénoloxidases (tyrosinase, laccase) 

qui sont responsables de la décomposition partielle de la lignine (Novotny et al., 2004, Smidt 

et al., 2008). Les composés réfractaires ou les biopolymères en générale comme la lignine 

sont sélectivement transformés pour produire les précurseurs de l’humine. L’oxydation de ces 

précurseurs augmente leur contenu en oxygène pour former des groupes fonctionnels comme 

les acides carboxyliques. La biodégradation de la lignine déterminée par l'ouverture des 

structures aromatiques aboutit à des structures substituées d’acides carboxyliques, ce qui 

contribuerait à la diminution des structures aromatiques et l’augmentation des  structures  

aliphatiques,  hétérocycliques  contenant l’oxygène (Leenheer et al., 2003, Barje 2010).  Selon 

ce processus, les molécules deviennent assez petites, suffisamment hydrophiles et solubles en 

milieux alcalins (Vanloon et al., 2000). 

Pour ces raisons, la lignine est considérée comme un composé précieux important à la survie 

du sol, ce qui nécessite de maintenir un réservoir/stock en composés ligneux dans le sol, avec 

une application appropriée (Huang et al., 2008). 
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IV.5.4. Les lipides 

Les lipides sont des composés hydrophobes mais solubles dans les solvants de faibles 

polarités (éther de pétrole, éther éthylique, acétate d’éthyle, dichlorométhane…). Ils 

regroupent de nombreux composés comme les chaines aliphatiques oléfiniques, les acides 

gras, les cires, et les résines (Kogel-Knabner et al., 1992) qui sont des composés lipidiques 

néoformés.  

Les acides gras sont des monoacides, linéaires, à nombre pair ou impair d’atomes de carbone, 

soit saturés, ou insaturés suivant leur origine. Les acides gras saturés sont de formule générale 

CH3 - (CH2)n- COOH, chaque acide gras est constitué par une chaîne hydrocarbonée, plus ou 

moins longue, fortement apolaire et un groupement carboxyle polaire. Cependant les acides 

gras insaturés présentent dans leur structure une ou plusieurs doubles liaisons. Les plantes, les 

animaux et les microorganismes sont les principales origines des acides gras (Tableau 17). 

 

Tableau 17: Les sous-unités d'acides gras et  leurs origines  (Amir et al., 2008, modifié par 

EL Fels et al., 2014b) 

Acides gras Origine 

Acides gras à chaines linaires Eukaryotes 

Acides gras cyclopropyls Gram-négatif 

Branchés (iso, anteiso) 
Bactéries (particulièrement Gram-

positif) 

Acides gras Hydroxyls et quelques 

acides gras insaturés 
Gram-négatif 

Acides gras saturés Plantes, animaux et bactéries 

 

Les chaînes aliphatiques des plantes supérieures sont majoritairement composées d’un 

nombre de carbone pair, les cires cuticulaires d’un nombre de carbone impair, alors que celles 

qui proviennent des bactéries et des champignons possèdent des chaînes aliphatiques avec 

autant de carbone pair que de carbone impair. De plus, 60 à 80% des acides gras ont des 
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chaînes avec 16 et 18 atomes de carbone (dites C16 et C18). Ces composés organiques 

spécifiques ont été utilisés comme des biomarqueurs au cours du compostage, puisqu’ils 

permettent de traduire au sein d’un mélange hétérogène de matière organique un signal 

biochimique spécifique d’une origine ou d’un processus d’évolution physico-chimique ou 

biologique. Il existe aussi des méthodes plus complexes et peu utilisées en pratique comme 

l’estimation des lipides extractibles (Dinel et al., 1996) et le suivi de l’évolution de la 

biodiversité microbienne, et de l’activité enzymatique au cours du compostage (Forster et al., 

1993; Insam et al., 1996). Mais en raison de la spécificité structurale des lipides, les acides 

gras généralement liés aux phospholipides membranaires (PLFA) et les lipopolysaccharides 

ont été choisis comme indicateurs d’évolution et de changement des communautés de 

microorganismes au cours du compostage (Tableau 17). Leur évolution en fonction des stades 

de compostage permet de distinguer la densité ainsi que le type des microorganismes. 

Plusieurs auteurs ont montré que la prédominance des PLFAs branchés et hydroxylés 

caractérisés par des points de fusion très élevés (73 °C à 87 °C pour les hydroxylés (–OH FA) 

et de 52,2°C à 62,4°C pour les branchés iso (i) et anteiso (a)) est un indicateur de la 

multiplication et la croissance des bactéries thermophiles/thermotolerante pendant la phase 

thermophile (Rhee et al., 2000, Boulter et al., 2002). 

D’autres auteurs ont montré que pendant la phase thermophile la biodégradation des lipides 

est plus importante et que les microorganismes utilisent les formes les moins résistantes 

comme les acides gras et les glycérides (Kiikkila et al., 2005, Amir et al., 2008, 2010, El Fels 

et al., 2014b), tandis que les autres formes relativement plus résistantes comme les 

térpénoïdes et les stérols s’accumulent au cours de la biodégradation (Lhadi et al., 2006). 

Cependant, le début de la phase de maturation, coïncide avec une régression progressive des 

acides gras branchés et hydroxylés, en relation probable avec la régression des 

microorganismes thermophiles, reflétée par la chute de la temprature du substrat, suite à un 

épuisement du milieu en composés nutritifs métabolisables, reflété par la chute de la 

température du substrat. Cette phase de maturation caractérisée par un taux de décomposition 

relativement faible par rapport à la phase de stabilisation, se manifeste par l’installation des 

moisissures qui semblent plus spécialisées pour la décomposition de la fraction ligno-

cellulosique. Gea et al. (2007) ont montré que l’hydrolyse des acides gras est déterminée dans 

des milieux bien aérés, assez humides où les conditions sont favorables aux microorganismes 

variés (bacteries, actinomycètes, levures et moisissures). 

Des études récentes menées sur plusieurs types de déchets (Boues de station d’épuration, 

déchets agroalimentaires, ordures ménagères, matière végétale…) indiquent des taux 



                                                                                                                                             Revue Bibliographique 
 

58 
 

d’abattement de lipides plus importants au cours du compostage (Amir et al., 2008, 2010 ; 

Barje et al., 2008 ; Abouelwafa et al., 2008, El Fels et al., 2014b). Ces auteurs  ont établi des 

seuils de maturité sur la base de l’évolution des lipides au cours de compostage, ce qui 

renseigne indirectement sur l’activité enzymatique des microorganismes. Hachicha et al. 

(2009), ont expliqué que lors de la biodégradation, les acides gras libérés étaient scindés pour 

donner des chaînes plus courtes, qui peuvent être incorporées aux autres substances. Ainsi ils 

s'accumulent dans l'humus où leur teneur peut dépasser 10%, avec un taux de 1,2% d’acides 

gras dans la fraction acide humique. L’évolution des lipides totaux au cours de compostage 

est un paramètre important de la maturité des composts. Dinel et al. (1996), ont montré que le 

rapport entre les lipides extractibles au diéthyléther qui permet l’extraction des lipides à 

courtes chaînes des alcanes, des alcènes et des acides alcanoloiques, et les lipides extractibles 

au chloroforme est inférieur à 2,5 est une caractéristique des composts mûrs. Annabi (2005) a 

montré que la présence des lipides dans les composts leur confère une certaine hydrophobicité 

vis-à-vis de l’eau, néanmoins avec le compostage le taux des lipides diminuent, ce qui 

explique en partie la diminution de l’hydrophobicité des composts mûrs. Cependant les 

composts immatures sont plus hydrophobes que les composts mûrs et plus riches en lipides. 

IV.5.5. Les hydrocarbures aliphatiques et l’hydrophobicité 

Les hydrocarbures aliphatiques sont des composés constitués de carbone et d’hydrogène. Il 

s’agit en générale de molécules à chaînes ouvertes, linéaires ou ramifiées, saturées ou 

insaturées, dont la nomenclature est la suivante: paraffines (ou alcanes)  hydrocarbures saturés 

dont la formule est CnH2n+2 ; oléfines (ou alcènes) CnH2n hydrocarbures insaturés ayant une 

ou plusieurs doubles liaisons; acétyléniques (ou alcynes) CnH2n-2 hydrocarbures insaturés 

ayant une ou plusieurs triples liaisons. Les hydrocarbures à chaîne courte sont gazeux à la 

température ambiante (de C1 à C4). Plus la masse moléculaire d’un hydrocarbure est élevée et 

plus sa structure est complexe, plus il a tendance à devenir liquide et plus sa viscosité 

s’accroît (C5 à C16); et, enfin, les hydrocarbures supérieurs sont des solides à la température 

ambiante (au-delà de C16). Les hydrocarbures aliphatiques d’importance industrielle dérivent 

principalement du pétrole, qui est lui-même un mélange complexe d’hydrocarbures. Ces 

composés peuvent aussi avoir comme origine les plantes (Eglinton et Hamilton (1967). 

Meyers et Ishiwatari (1993) ont montré que les chaînes longues n-alcanes présentes 

généralement dans les cires des plantes supérieures sont de la famille des n-alcanes. Les 

structures aliphatiques d’origine « cires de plante » sont reconnues par la simplicité de leur 

biodégradabilité, ce qui pourra expliquer en partie la diminution de certaines chaines 
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aliphatiques par l’activité microbienne (Zegouagh et al., 1998). Les molécules lipidiques, les 

esters, polyesters, et acides gras peuvent être aussi à l’origine des composés aliphatiques 

(Chen, 2003).   

En plus, ces composés aliphatiques peuvent être dérivés de tissus des végétaux (Boom et al., 

2005; Lorenz et al., 2007) comme la cuticule ou le liège qui produisent les alcanes et les 

alcènes qui sont difficilement biodégradables (Nip et al., 1986; Tegelaar et al., 1989). Otto et 

Simpson (2006) ont montré que les produits d'hydrolyse des échantillons de sol et de 

végétation sont constitués principalement de lipides aliphatiques et de phénols issus de la 

subérine, de la cutine, des cires végétales de surface et des composés ligno-cellulosiques.  

Toute une série de composés de la matière organique sont responsables de son 

hydrophobicité, dont les hydrocarbures aliphatiques. Par ailleurs l’addition de substances 

aliphatiques à chaînes longues au sol augmente la stabilité des agrégats du sol (Dinel et al., 

1992). Des études (Piccolo et Mbagwu, 1999; Martens, 2000) montrent des corrélations 

positives entre la stabilité structurale des agrégats du sol et leur contenu en substances 

humiques ou en lipides qui induisent l’hydrophobicité. Ce phénomène n’est pas 

exclusivement basé sur le statut de l’eau du sol et il  ne varie pas de manière linéaire avec la 

teneur en eau (Ritsema et al., 1998; Quyum et al., 2002). Cependant l’hydrophobicité est 

directement proportionnelle à la teneur en matière organique et inversément proportionnelle à 

la teneur en argile (Harper et al., 2000). D’autres études  ont montré que le taux d’absorption 

d’eau dans le sol pouvait diminuer avec la teneur en matière organique du sol (Doerr et al., 

2000). Selon les études menées par Pikul et al. (2009) l’hydrophobicité est liée positivement 

aux différents constituants de la matière organiques tels que les hydrocarbures aliphatiques et 

les substances amphiphiles (acides gras à chaînes longues, n-alcanes et cyclo-alcanes). La 

plupart des minéraux dans le sol sont hydrophiles (Monnier, 1965), ce qui laisse supposer que 

l’hydrophobicité est attribuée à la matière organique. Chenu et al. (2000), ont signalé que le 

type de carbone a un effet plus significatif que sa quantité. Les paramètres physico-chimiques 

tel que le pH et la force ionique de l’eau  sont aussi responsables de l’hydrophobicité, en effet, 

la protonation des charges négatives des groupes carboxyles et phénoliques entraîne une 

augmentation de l’hydrophobicité. Steenhuis et al. (2005), ont trouvé une relation entre un pH 

faible et l’hydrophobicité (l’ajout de chaux serait une solution). Cependant, certains 

scientifiques doutent encore quant à savoir si un faible pH est la cause ou la conséquence de 

l’hydrophobicité. De fait, la matière organique n’est pas inerte, elle évolue et sa 

décomposition est influencée par plusieurs facteurs (température, humidité, pH, etc.), rendant 
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difficile l’individualisation de tous ces paramètres qui sont liés entre eux et évoluent au cours 

du temps.  

Som et al. (2009), ont  montré par analyse thermique la  présence de deux formes de MO 

(aliphatique et aromatique), et l’évolution de ces deux formes de MO est en accord avec la 

biodégradabilité plus importante des aliphatiques par rapport aux aromatiques au cours du 

compostage. L'intensité relative des bandes associées aux fonctions (aliphatiques, amines, et 

polysaccharides) diminue au cours du processus de compostage, en indiquant la stabilisation 

du substrat. Le calcul du rapport des intensités des bandes liées aux carbones aromatiques sur 

celles liées aux carbones aliphatiques met en évidence l’aromatisation des acides humiques et 

du compost tout au long du compostage (Castaldi et al., 2005). 

L’augmentation de l’hydrophobicité des agrégats du sol par la matière organique a donc pour 

conséquence la stabilisation des agrégats (Hurrab et Schaumann, 2006). Au Maroc la période 

sèche est plus longue que la période pluviale et l'humidification d’un sol sec doit être 

considérée comme un facteur influençant l’hydrophobicité qui affecte l’infiltration et 

l’érosion (Feng et al., 2001). Un sol correctement hydrophobe peut augmenter la résistance du 

sol à l’éclatement par l’eau. Cependant un sol très hydrophobe, ne peut pas absorber toute 

l’eau de pluie et l’eau non infiltrée va ruisseler, ce qui facilite le phénomène d’érosion 

hydrique (Shakesby et al., 2000). Ceci montre bien que l’ajout d’un compost mature avec un 

taux d’aliphatique modéré peut renforcer la qualité du sol et le rendre adapté aux changements 

hygrométriques (période pluviale) en fonction des saisons.  

L’ensemble de ces composés organiques décrits ci-dessus joue un rôle très important pendant 

le processus d’humification des composts, et de transformation de la matière organique et les 

composés synthétisés par les microorganismes déterminent les paramètres d’évolution des 

substances humiques au cours du compostage (Steffen et al., 2000, Gonzalez et al., 2003, Wei 

et al., 2007, Smidt et al., 2008). 

IV.5.6. Activité enzymatique  

Pour pouvoir atteindre une bonne dégradation et mieux comprendre les changements d’états 

physiques et biologiques impliqués durant le processus de dégradation. Le compostage est le 

siège d’une activité qui fait intervenir les différentes communautés de microorganismes qui se 

succédent, en fonction de leurs potentialités métaboliques au cours des différents stades de 

transformation de la matière organique.  Ainsi, les propriétés physico- chimiques des substrats 

nécessitent un système enzymatique approprié pour attaquer les différentes liaisions 
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moléculaires. L’activité enzymatique des microorganismes spécifiques est la clef majeure de 

compostage (Yangui et al., 2009). 

Les enzymes présentes dans le compost peuvent être distinguées suivant le fait qu’elles soient 

intra ou extracellulaires. Les enzymes intracellulaires peuvent être retrouvées au sein du 

compost après leur libération par des lyses cellulaires. Les enzymes extracellulaires catalysent 

généralement la dégradation de polymères ne pouvant traverser la membrane cellulaire 

(Tiquia et al., 2002). Différentes enzymes hydrolytiques libérées par des microorganismes 

sont impliquées dans la dépolymérisation des constituants des déchets organiques. Les 

principales enzymes impliquées sont les cellulases, les hémicellulases, les phénoloxydases 

(peroxydases et laccases), les protéases et les phosphatases. L’étude des cellulases et des 

phénoloxydases est essentielle par le fait que les déchets verts utilisés contiennent une 

importante proportion de cellulose et de lignine. La mesure des activités protéases est 

également intéressante puisque les boues de stations d’épuration représentent un considérable 

apport de protéines (Reveille et al., 2003). De la même manière, la majorité du phosphore 

dans un compost, est retrouvée dans les matières organiques.  

IV.5.7. Evolution de la composition biochimique de la matière organique des composts et 
formation des substances humiques 

Dans le sol, la matière organique est le moteur de l’activité biologique puisqu’elle constitue  

la source de carbone et d’énergie pour les organismes hétérotrophes. Plus récemment, des 

fonctions environnementales sont attribuées à la matière organique comme la contribution à  

la lutte contre l’effet de serre additionnel, en permettant le stockage de carbone piégé dans le 

sol « sequestration » (Arrouays et al., 2002), ceci soulève l’importance et l’intérêt de la 

matière organique d’un compost. 

Le compostage est classiquement associé à un processus naturel d’humification observé pour 

la matière organique du sol (Figure 4). Ainsi, le fractionnement de la matière organique des 

composts en trois classes de solubilité différente en milieu acide et basique : acides humiques, 

acides fulviques et humines (fraction non soluble quel que soit le pH) (Gossart, 2001, Amir, 

2005). 
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Figure 4: Humification et minéralisation de la matière oranique fraiche (selon Gossart, 2001) 

Les substances humiques sont souvent utilisées pour évaluer l’évolution de la matière 

organique au cours du compostage. Traditionnellement, les substances humiques étaient 

considérées comme des macromolécules de fort poids moléculaire, à noyaux aromatiques 

entourés de chaînes aliphatiques, plus le noyau était plus important plus le composé était 

humifié (Bonneau et Souchier, 1979). Cependant, McCarty (2001) a montré que les 

substances humiques ne sont plus considérées obligatoirement comme des molécules à fort 

poids moléculaire. En effet, les progrès des méthodes d’investigation, notamment l’utilisation 

de la RMN, FTIR, Pyrolyse,…etc ont complété cette vision.  Les substances humiques sont 

aujourd’hui définies comme des mélanges aléatoires et hétérogènes de molécules organiques 

résultant de la décomposition des résidus animaux et végétaux (lignine, polysaccharides, 

protéines,...). 

La théorie de l’humification au cours du compostage est celle d’un processus uniquement 

biologique (Stevenson, 1994), ou de processus biologiques suivis des processus purement 

chimiques. Trois principales voies de formation des substances humiques ont été citées dans 

la littérature (Gossart, 2001, Annabi, 2005 ; Albrecht, 2007, Jouraiphy, 2007 ; Barje, 2010) :  

La voie 1 : des amino-sucres, Il s’agit de la condensation de sucres et de composés acides 

aminés,  

La voie 2 : Cette voie ligno-proténique théorie développée par Waksman (1932) de formation 

des substances humiques à partir de la lignine.  

La Voie 3 : Accès sur  la formation de polyphénols à partir de cellulose ou d’autres composés 

non ligniques.  

L’humus formé dépend d’une part de la nature de la matière organique initiale, et d’autre part 

des conditions externes et internes du processus. Pour pouvoir mesurer la nature de substances 
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humiques formées et suivre l’évolution de ces fractions, plusieurs méthodes ont été proposées. 

Plusieurs auteurs utilisent l’extraction alcaline (NaOH, 0,1N) pour les substances humiques, 

et précipitation en milieu acide des substances humique pour séparer les fractions humiques et 

fulvique. Des extractions successives et répétées suivies de phases de purification sont 

nécessaires pour une caractérisation fine.  

La distribution relative du carbone dans ces différentes fractions est souvent utilisée pour 

évaluer le degré de stabilité de la matière organique des composts. La part du carbone 

extractible (acides humiques plus acides fulviques) représente généralement moins de 25% du 

carbone total. Cela signifie donc que la grande majorité du carbone des composts est sous 

forme non extractible (He et al., 1992). Au début de processus de compostage la fraction 

fulvique prédomine sur la fraction humique et représente jusqu’à 10% de la matière sèche 

totale. Au cours du compostage, la fraction humique devient progressivement prédominante 

par rapport à la fraction fluvique. La diminution de la proportion de carbone sous forme 

fulvique conjointement à l’augmentation de la proportion de carbone sous forme humique 

correspond à l’humification de la matière organique du compost, ou plus exactement à 

l’augmentation de la concentration de composés stables dans le compost. 

Une variété de groupements fonctionnels (COOH, OH phénolique, OH énolique, OH 

alcools…) ont été identifiés dans les substances humiques (Albrecht, 2007). Dans le sol 

Steeling (1983) a montré que le carbone et l’oxygène sont deux éléments majeurs des acides 

humiques et fulviques (Tableau 18) (Gossart, 2001) leurs teneurs ainsi que celle de l’azote, 

l’hydrogène et le soufre peuvent  être utilisées pour les identifier.  

 

Tableau 18: Composition élémentaire des differentes fractions des substances humiques 

Eléments Acides humiques % Acides fulviques % 
Carbone 53,8 -58,7 40,7 – 50,6 
Oxygène 32,8 – 38,3 39,7 – 49,8 
Hydrogène 3,2 – 6,2 3,8 – 7,0 
Azote 0,8 – 4,3 0,9 – 3,3 
Soufre 0,1– 1,5 0,1 -3,6 

 
 

D’une manière générale et d’après plusieurs auteurs (Amir, 2005 ; Jouraiphy, 2007) les 

teneurs en carbone des acides humiques sont supérieures aux acides fulviques et l’inverse a 

été noté pour les teneurs en oxygène. Les teneurs élevées en oxygène pour les acides 

fulviques sont expliquées par leur richesse en groupements carboxiliques (COOH) ou 

d’hydrates de carbone (Gonzalez et al., 2003, Chai et al., 2007). Pour mieux différencier entre 
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les acides humiques et fulviques, le rapport O/C peut être utilisé, celui-ci est autour  de 0,5 

pour les acides humiques et de 0,7 pour les acides fulviques (Barje, 2010). Dans d’autre cas, 

ce rapport est respectivement  de 0,6 à 1,5 (Amir, 2005) et de 0,7 à 1 (Jouraiphy, 2007). Cette 

différence des teneurs en oxygène et carbone est attribuée probablement à la nature des 

substrats de compostage. Le rapport H/C est inversement proportionnel à l’aromatisation et/ou 

degré de condensation au cours du compostage (Gossart 2001). 

L’évaluation de degré d’humification a été étudié en utilisant le rapport CAH/CAF, qui 

renseigne sur le degré de polymérisation, qui augmente au cours du compostage. Ce rapport 

est proche de 0 pour des composts très jeunes et atteint entre 2 et 5 pour des composts très 

stabilisés (Saviozzi et al., 1988; Inbar et al., 1990; Forster et al., 1993; Serra-Wittling , 1995; 

Provenzano et al., 1998) et peut même atteindre 10 pour certains composts à base de déchets 

verts (Adani et al., 1995). Le rapport AH/AF montre des valeurs très faibles aux stades 

initiaux comme l’ont  montré (Harper et al., 2000), alors qu’il progresse vers des valeurs 

relativement élevées durant la phase de maturation. D’autres rapports comme le pourcentage 

du carbone extractible/le carbone total, le rapport du carbone sous forme humique par rapport 

au carbone total sont également mentionnés dans la littérature (Sugahara et Ionoko, 1981; 

Roletto et al., 1985; Saviozzi et al., 1988). 

D’autres rapports peuvent être utilisés comme indicateurs d’humification du compost à savoir 

les rapports élémentaire H/C, H/O, O/C (Ouatmane, 2000 ; Ait Baddi et al., 2004; Amir, 

2005; Jouraiphy, 2007; Barje, 2010). Ces auteurs ont montré que la diminution du rapport 

H/C des acides humiques est en relation avec l’apparition des doubles liaisons C=C des 

structures aromatiques. Néanmoins, Plaza et al. (2007) ont montré que les rapports 

élémentaire H/C, H/O, O/C subissent des fluctuations remarquables au cours du compostage.  

La diminution du rapport C/N des acides fulviques, a été expliquée par Jouraiphy (2007) et 

Barje (2010), comme une caractéristique de synthèse des acides fulviques à partir des 

précurseurs libérés lors de la biodégradation, et par un enrichissement des acides fulviques en 

azote (Barje, 2010). Des liaisons avec les composés organiques et/ou inorganiques contenant 

l’azote sont supposés (Gonzalez-Vila et al., 2001, Berns et al., 2005) voire l’intégration de 

composés d’origine peptidique dans les hydrates de carbone colloïdaux des acides fulviques 

(Paredes et al., 2002, Gonzalez et al., 2003, Plaza et al., 2007).  

L’influence des substances humiques de composts sur les processus physico-chimiques et 

biochimiques des sols, se manifeste par des effets notables sur la croissance des végétaux et 

des microorganismes (Filip et al., 1993 ; Chai et al., 2007, Wei et al., 2007).  
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IV.5.8. Pouvoir de complexation des polluants par les substances humiques  

Certains métaux rencontrés dans l'environnement sont considérés comme des éléments 

essentiels à la vie (Fe, Cu, Zn...), mais peuvent s'avérer toxiques à de trop fortes 

concentrations. Les métaux non essentiels ne possèdent aucun rôle biologique connu et 

peuvent engendrer des problèmes environnementaux sous-estimés par leur présence. 

Les données de la littérature montrent que les agrégats humiques sont retenus entre eux par 

des liaisons faibles tels des ponts hydrogène et les interactions hydrophobes. Schnitzer et 

Khan (1972) ; Schulten et Leinwebe (1996) proposent l’existence de vides dans la structure 

tridimensionnelle des substances humiques, qui peuvent être des sites d’adsorption des 

hydrocarbures aromatiques polycliques (HAPs), et des éléments traces métaliques. 

L’adsorption est un phénomène important dans l’interaction entre les polluants et la phase 

solide des boues ou du sol (matières organiques, les argiles, oxydes de fer et d’aluminium) 

(Murphy et al., 1994). Ce phénomène peut limiter la biodisponibilité des polluants vers les 

eaux souterraines ou vers les plantes. Ce phénomène est réversible s’il n’est pas couplé à des 

transformations chimiques parallèles. Engebretson et Wandruska (1997) ont apporté 

expérimentalement par fluorescence des preuves en faveur d’un modèle micellaire en utilisant 

un pyrène marqué. Hogan (1997) trouve que les HAPs peuvent aussi former avec la matière 

organique des complexes qui deviennent non extractibles et non disponibles. Les métabolites, 

après la dégradation microbienne des HAPs, peuvent être incorporés dans les substances 

humiques par des réactions oxydatives avec les composés phénoliques de la matière 

organique pour former des macromolécules humiques non hydrolysables (Richnow et al., 

2003). 

Parallélement, les substances humiques possèdent un grand nombre de groupements 

fonctionnels hydrophiles : thiols (SH), amines (NH2), carbonyles (C=O), carboxyles (COOH), 

et fonctions phénoliques ou alcooliques (OH). Du fait de l’importance de ces charges 

négatives, les AFs sont plus réactives envers les métaux, dont les carboxylates (COO-) 

présentent un rôle important de complexation des métaux. En fonction de l’augmentation du 

pH du milieu, ces groupements fonctionnels s’ionisent autorisant l’apparition de charges 

négatives qui augmentent la capacité de rétention des cations. Ces charges négatives très 

réactives envers les métaux lourds déterminent différents types de liaisons en fonction des 

métaux et leur concentration. Entre autres, la réaction du carboxylate COO- et les métaux 

forment des complexes phtaliques quand deux entités COOH sont en jeu, de même un groupe 

OH voisin conduit à des complexes de type salicylate. D’autres liaisons hydrogènes peuvent 
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se présenter avec les groupes OH (Vanloon et al., 2000). La sélectivité et la force de liaison 

par les substances humiques envers les métaux dépendent de la quantité de métal libre 

disponible et complexé. La force de liaison diminue par l’augmentation de la concentration en 

métal complexé. Cependant, le type de complexes formés et la force des liaisons avec les 

groupements fonctionnels dépendent de l’état électronique des sites de complexation, de la 

présence de chaînes aliphatiques et aromatiques, de la géométrie du site fonctionnel, du pH et 

de la force ionique du milieu (Schnitzer et al., 1972 ; Hancock et al., 1995 ; Vanloon et al., 

2000, Elkins et al., 2002). Vanloon et al. (2000) et Elkins et al. (2002), ont montré que les 

groupements fonctionnels des substances humiques sont en général des groupements 

aromatiques oxygenés, des fonctions azotées, des groupements aliphatiques oxygénés et des 

fonctions soufrées ou phosphorylées.  

V. Les normes environnementales 

V.1. Les normes et réglementation d'utilisation des boues de STEP 

En l’état actuel des choses, il n’existe  aucune loi au Maroc qui encadre directement  les boues 

de STEP et leur épandage agricole direct et/ou après  compostage.  

Sur la base de la définition de déchets par la loi 28-00 : 

Déchets : tous résidus résultant d'un processus d'extraction, exploitation, 

transformation, production, consommation, utilisation, contrôle ou filtration, et d'une 

manière générale, tout objet et matière abandonnés ou que le détenteur doit éliminer 

pour ne pas porter atteinte à la santé, à la salubrité publique et à l'environnement 

(Article 3 de la loi n° 28-00 relative à la gestion des déchets et à leur élimination). 

Boues récupérées = déchets soumis aux dispositions de la loi n° 28-00. 

Il y’a possibilité de réglementer l’utilisation des boues récupérées grâce : 

A l’article 80 de la loi n° 10-95 sur l’eau : prévention de la dégradation des ressources en eau 

ou des sols cultivables.  

A l’article 82 de la loi n° 10-95 sur l’eau : prescription de mesures destinées à lutter contre la 

pollution de la nappe par épandage excessif de produits chimiques ou organiques. 

A l’autorisation de l’exploitation de l’établissement classé qu’est le stockage des boues 

récupérées : prescription de mesures destinées à éviter la pollution des eaux et des mesures 
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d’hygiène et de sécurité, tout en prenant compte des utilisations éventuelles de ces boues par 

les irrigants. 

A l’échelle internationale plusieurs normes existent. Celles-ci tiennent compte des teneurs de 

différents éléments traces métalliques et précise les limites, en tenant compte de la 

concentration de différents ETMs, à partir des quelles les boues ne peuvent pas être recyclées 

en agriculture. Ces limites varient en fonction du pH du milieu récepteur (sol). Les risques de 

mobilité des ETMs dans les sols dont le pH est compris entre 5 et 6 est supérieur à celui pour 

les sols dont le pH est supérieur à 6. Afin de limiter ces risques de pollution, la norme 

française (NF 97-1133) a fixé les quantités des ETMs admises sur 10 ans en tenant compte 

des teneurs de différents ETMs et du pH du sol, ceci permet de pallier à l’effet 

d’accumulation des métaux et leurs effets dans le système sol-eau-plante.  

Le tableau 19 indique les normes d’utilisation agricole des boues dans plusieurs pays 

européens, en particulier pour les princiapux métaux lourds Cd, Cu, Hg et Pb.  

Tableau 19: Les normes d’utilisation agricole des boues dans les pays europeens 

 Cd Cu Hg Pb 

CEE 20 à 40 1000 à 1750 15 à 25 750 à 1200 

France 40 2000 20 1600 

Allemagne 5-10 (1) 800 8 900 

Denmark 0,8 (2)- 200 (3) 1000 (2) 0,8 (2) – 200 (3) 60 (2,6)-120(2,6) 

Espagne 20 (4)- 40 (5) 1000 (4)- 1750 (5) 16 (4) – 25 (5) 750 (4)-1200 (5) 

Grèce 20 à 40 1000 à 1750 16 à 25 750 à 1200 

Irlande 20 1000 16 750 

Italie 20 1000 10 750 

Pays-Bas 1,25 75 0,75 100 

Portugal - - - - 

Royaume-Uni - - - 1200 (7) 

Suisse 5 600 5 500 

(1) Valeur abaissée à 5mg/kg si épandage sur sol sableux et 5 < pH < 6, sinon 10 mg/kg ; (2) valeur exprimée par rapport à la 

MS ; (3) valeur exprimée par rapport à la teneur en phosphore ; (4) pH du sol < 7 ; (5) pH du sol > 7 ; (6) valeur abaissée si 

usage en jardinage domestique ; (7) La réglementation anglaise n’a pas prévu de valeur limites ni de guide de bonnes 

pratiques pour les boues, sauf pour le plomb et le fluor quand les boues sont épandues sur les herbages. 

V.2. La normalisation et réglementation du compost 

Au Maroc, dans l’état actuel des choses aucune norme n’existe sur le compostage. Les normes 

sur le compost sont devenues nécessaires par la progression de l’industrie du compostage. En 

effet, on retrouve de plus en plus de produits compostés sur le marché qui sont importés et 
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homologués, ce qui amène des questions sur le choix et l’utilisation correcte de ces produits. 

Une norme sur les composts permet de répondre à beaucoup de ces interrogations. En France, 

la norme existant actuellement et s’appliquant au compost, est la norme relative aux 

amendements organiques NF U 44-051. Le Bureau de Normalisation du Québec a émis, le 27 

Janvier 1997, une norme CAN/BNQ 0413-200/1997  d’application volontaire, classant les 

composts  en trois types de qualité, par ordre décroissant : AA, A et B. Les composts AA et A 

sont de très bons composts. Les composts B, en raison de leur teneur en éléments traces, 

doivent être accompagnés d’instructions appropriées lors de la vente ou de la distribution. 

Cette norme définit des caractéristiques physiques (teneur en eau, en matières organiques 

totales, en corps étrangers), des caractéristiques chimiques (rapport C/N, taux d’assimilation 

d’oxygène, teneur en éléments traces) et des caractéristiques biologiques (teneur en 

coliformes fécaux et en salmonelles).  

Le tablau 20 et le tableau 21 montrent les valeurs limites des métaux dans le compost selon 

B.N.Q et le classement des composts selon les normes canadiennes  (CCME, 1995). 

 

Tableau 20: Valeurs limites de classement des composts, classe A (sans risque à l’utilisation), 

classe B (à utiliser dans les sols forestières) 

Métal Valeurs limites classe 

A mg/Kg poid sec 

Valeurs limites classe 

B mg/Kg poid sec 

Zn 500 1850 

Cu 100 757 

Pb 150 500 

Ni 62 180 

Cd 3 20 

 

Tableau 21: Limites normatives en métaux lourds (mg/Kg Ms) dans les composts 

Pays Législatif Classe As Cd Crtot Cu Hg Ni Pb Zn 

Allemangne Biowaste 

ordinance I 

 / 1 70 70 0,7 35 100 300 

Australie ARMCANZ* Biowaste 20 3 400 200 1 60 200 250 

Autriche Compost 

ordinance 

Class A* / 0,7 70 70 0,4 25 45 200 

Classe A  1 70 150 0,7 60 120 500 

Classe B  3 250 500 3 100 200 1800 

Canada BNQ** AA, A 13 3 210 100 0,8 62 150 500 
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France NFU 44-051 Compot urbain 50 3 / 600 2 100 150 1500 

Pays-Bas  Compost très 

propre 

5 0,7 50 25 0,2 10 65 75 

Compost 

propre 

15 1 50 60 0,3 20 100 200 

Ecolabel 2001/688/EC  10 1 100 100 1 50 100 300 

*A.R.M.C.A.N.Z : Agriculture and Resource Management Council of Australia and New Zealand. 
** B.N.Q: Bureau de Normalisation du Quebec 

 
 

A la lumière de cette synthèse bibliographique, il ressort que le secteur d’assainissement 

liquide au Maroc va subir un sursaut dans les 10 années à venir suite à la stratégie du plan 

national d’assainissement liquide, et aux fondements de la charte nationale sur 

l’environnement. Le choix du système de traitement doit être tributaire des spécificités 

géographiques des communes et de leurs moyens financiers.  

En parallèle, le traitement des eaux usées génère une production de boues très importante. Les 

prévisions de cette production de boues à l’horizon 2025 sont estimées à 300 000 tonnes/an. 

Cette production de boues n’a pas été prise en considération lors de la construction des 

stations d’épurations, ce qui pose actuellement un problème pour leur élimination. Dans l’état 

actuel et en absence de filières de traitement de boues, celles-ci se retrouvent en décharge 

publique non contrôlées ou décharges controlées, ou stockées sur les lieux de leur production 

ou encore déversées sauvagement, ce qui présente des risques de pollution environnementale 

réels. 

Ces boues de STEP de nature organo-minérale en fonction de leurs origines peuvent contenir 

des teneurs importantes en éléments fertilisants (Azote et phosphore) susceptibles d’êtres 

valorisées en agriculture. Néanmoins, ces boues peuvent aussi contenir des polluants  

métalliques et organiques, ce qui nécessite un traitement avant leur utilisation.  

En raison de cette composition de boues, la filière de compostage semble la mieux adaptée à 

la réalité marocaine (économie d’énergie et recyclage agricole), par rapport aux d’autres 

filières qui sont révélées très coûteuses (incinération, mise en décharge...). Actuellement, 

aucune filière de traitement de boues n’est normalisée au Maroc, bien que le PNA 

recommande de développer les recherches en matière de traitement de ces boues. Les rares 

recherches réalisées au Maroc sur les boues sont relatives, soit  à leur caractérisation, 

épandage et compostage à l’échelle réduite (Bousselhaj, 1996; Amir, 2005, Jouraiphy, 2007 ; 

Abouelwafa, 2009).   
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Notre étude préconise la valorisation des boues de station d’épuration et des déchets verts par 

le procédé du compostage, en essayant de montrer que cette filière permet de produire un 

nouveau produit rentable, en mesure de répondre aux besoins socio-économiques et 

environmentaux. 

Notre chapitre bibliographique s’est focalisé sur la description de différents critères physico-

chimiques classiques d’évaluation de degrès de dégradation du substrat. Néanmoins notre 

principal objectif est de valider des nouveaux paramètres de maturité de composts qui 

répondent aux normes d’utilisation de boue de STEP et déchet de palmier sans aucun risque; 

par l’application des tests physicochimiques d’évolution des composés ligneux, de mise en 

place d’indicateurs comme les esters méthylique d’acides gras (FAMEs) et les stéroides, 

ou encore de tests biologiques, par la validation de nouveaux milieux synthétiques, à base de 

substrat de compostage, avec un dénombrement des souches fonctionnelles. Un suivi des 

facteurs d’hygiensation d’évolution des œufs d’helminthes, et l’identification des souches 

actives d’actinomycètes contribuent à l’hygénisation des composts a été envisagé. Ainsi 

via ce travail nous avons tenté de cerner le pouvoir génotoxique sur le modèle biologique 

végétal des racines de Vicia faba. ce travail ouvrira la voie à l’extrapolation de ces 

paramètres comme indicateurs de maturité nécessaires en absence de normes au Maroc pour 

une pratique dédiée à la validation du procédé de compostage, ainsi que promouvoir la 

problématique en face des stations d’épurations produisant d’énorme quantité de déchet au 

Maroc, a fin de le pérenniser et l’intégrer dans les programme de la sécurité environmental en 

absence des moyens de gestion et de traitement judécieux. 
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Biotransformation de boues de STEP-déchets de palmier et évolution des 

composés organiques au cours du co-compostage 

 

 

Chapitre 1 : Evaluation de la biotransformation de la fraction organique et minérale lors du 

co-compostage de boues de station d'épuration- déchets de palmier 

Chapitre 2 : Evolution des esters méthyliques d’acides gras (FAMEs) au cours du co-

compostage  

Chapitre 3 : Evolution des composés ligneux au cours du co-compostage 

Chapitre 4 : Evolution des composés stéroides au cours du co-compostage 
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Chapitre 1 : Evaluation de la biotransformation de la fraction organique et 

minérale lors du co-compostage de boues d'épuration- déchets de palmier 

 
 
1. Introduction 

La croissance démographique, l’évolution économique sont à l’origine de différentes 

pollutions chimiques, biologiques et physiques qui ont un impact direct et/ou indirect sur les 

ressources hydriques, le milieu physique (sol) et l’atmosphère.  En absence de traitement des 

eaux usées, celles-ci sont épandues, en partie, sur les sols, déversées en mer; le reste se 

retrouve dans les oueds et les cours d’eau. Les eaux usées non traitées constituent ainsi l’une 

des sources majeures de pollution hydrique (les eaux côtières, de surface et souterraines) et 

génèrent de nombreuses maladies et une propagation des épidémies (OMS, 1989). Ces 

dernières années, l’accroissement de la demande en eau pour la consommation humaine, 

industrielle, agricole et les sécheresses répétées qui sévissent au Maroc ont sensibilisé les 

décideurs à considérer les eaux usées comme une ressource hydrique exploitable après 

épuration. Quelques que soit le système d’épuration adopté, celui-ci génère une production de 

quantités de sous produits « boues » importantes. Ces boues renferment des matières 

organiques et des éléments minéraux qui sont susceptibles de constituer un apport en 

fertilisants nécessaires pour amender les sols agricoles (Amir, 2005 ; Jouraiphy, 2007) dont 

l’utilisation directe présente de nombreux risques, d’où la nécessité de son traitement avant 

usage. La filière de compostage est la technique la plus pertinente pour traiter et transformer 

la matière organique des boues. La qualité des composts est définie par son degré de maturité 

et de stabilité. Plusieurs tests et paramètres peuvent être proposés pour évaluer ces deux 

éléments. Les principaux paramètres physico-chimiques analysés sont le rapport C/N, NH4
+ / 

NO3
− (Jouraiphy et al., 2005; Huang et al., 2006); le taux de carbone (Zmora-Nahum et al., 

2005). L’index d’humification est souvent utilisé pour déterminer le degré de maturité des 

composts (Stevenson et al., 1990; Ouatmane et al., 2000; Higashikawa et al., 2014). Le 

processus d'humification est assez bien décrit et plusieurs voies ont été proposées pour 

expliquer son déroulement. Une voie consiste en une biodégradation suivie d’une 

accumulation de matériaux récalcitrants (Chefetz, 2000). Un deuxième mécanisme propose 

une oxydation puis une condensation de polyphénols (Flaig, 1964; Veeken et al., 2000). Une 

autre voie plus récente implique une préservation sélective de biopolymères d'hydrocarbures 

aliphatiques résistants qui sont formés lors de la biosynthèse microbienne (Lichtfouse et al., 

1998). Quelle que soit la voie suivie, l’humification conduit à la formation des substances 
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humiques (SH) dont la composition dépend des matières premières de départ et des conditions 

d’humification (González-Pérez et al., 2004). Diverses méthodes spectroscopiques  (UV / 

VIS, 13C NMR, et FTIR) sont utilisées pour caractériser et étudier les propriétés des 

substances formées par humification. La spectroscopie IR est l’une des techniques qui 

permettent d’étudier les échantillons sans aucun traitement chimique susceptible de générer 

des réactions latérales. Cette méthode est largement utilisée pour caractériser l’évolution des 

composés organiques, notament des SH présentes dans les composts, les sols, les boues 

d’épuration (Polak et al., 2009). Hormis l’identification des groupes fonctionnels par leurs 

fréquences caractéristiques, cette technique permet de suivre la composition des SH par 

comparaison des intensités relatives de certaines bandes d’absorption (Chefetz et al., 2006; 

Amir et al., 2006a,b; Fakharedine et al., 2006). La disparition et l’apparition de nouvelles 

bandes sur le spectre FTIR renseignent aussi bien sur l’évolution de la matière que de son 

interaction avec les métaux lorsqu’ils sont présents surtout dans les boues d’épuration 

(Pajączkowska et al., 2003; Jerzykiewicz, 2004; Polak et al., 2005; Sawalha et al., 2007). 

Néanmoins, l’indexation  des spectres FTIR à différents stades d’évolution d’un co-compost, 

de boue-déchet vert, reste compliquée vu le chevauchement des bandes relatives à la phase 

minérale avec celles des SH (Ellerbrock et al., 2005). Il est difficile dans ce cas d’attribuer 

avec précision toutes les bandes d’absorption du spectre FTIR dans les régions 3500-3280 cm-

1 et 1200-1000 cm-1 (Haberhauer et al., 1998; Ellerbrock et al., 2005; Kaiser et Ellerbrock, 

2005). Dans le cas des acides humiques (AH) extraits des composts, même après leur 

purification, il subsiste souvent une partie relativement importante de la fraction minérale qui 

donne, en particulier dans la région 1200-1000 cm-1 du spectre FTIR, des bandes 

caractéristiques, qui s’enchevauchent avec celles des AH (Haberhauer et al., 1998; Kaiser et 

Ellerbrock, 2005). Le profil et la position des bandes observées dans ces régions du spectre 

FTIR varient d’une référence bibliographique à l’autre et diverses attributions des bandes ont 

été avancées : 

- Des bandes dissymétriques larges et intenses apparaissant vers 3450-3280 cm-1, ont 

été attribuées aux vibrations d’élongation des groupements OH liés par liaison hydrogène et 

des groupes NH d’AH extrait du sol ou des boues d’épuration (Senesi et al., 2003; González-

Pérez et al., 2004; Polak et al., 2009)  

- Sur le spectre FTIR d’AH extraits des composts des boues d’épuration, les bandes 

apparaissant dans la région 1200-1000 cm-1 ont fait l’objet de diverses attributions. Soit aux 

vibrations d’élongation d’éthers aromatiques ou à des Si-O (Polak et al., 2009), aux vibration 

d’élongation C–O–C des carbohydrates; ou aux éthers aromatiques et polysaccharides 
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(Niemeyer et al., 1992; Laguirati et al., 2005; Madari et al., 2006; Sawalha et al., 2007); et 

même aux vibrations d’élongations OH (Laurent et al., 2009). Ivan Smikovic et al. (2008) 

attribuent la bande située à 1035 cm-1 sur le spectre FTIR à la matière minérale dans la mesure 

où sa fréquence et son intensité restent inchangées lorsque le sol est chauffé à 225 °C. 

Ces données bibliographiques montrent que les bandes apparaissant dans les régions 3500- 

3280 cm-1 et 1200-1000 cm-1 du spectre FTIR caractérisent aussi bien la phase minérale que la 

phase organique. Le chauffage à 225 °C ne permet pas d’affirmer, de façon catégorique, 

l’élimination totale de la matière organique d’un compost pour pouvoir attribuer les bandes 

résiduelles du spectre FTIR spécifiquement à la phase minérale. En fait, les changements 

thermiques des boues d’épuration (riche en matière organique) sont complexes et un certain 

nombre de réactions consécutives et parallèles sont impliquées. En fonction des constituants 

de la boue, des conditions thermiques tels que le taux de chauffage, sa durée, la température, 

la disponibilité en oxygène auxquels s’ajoute la réhydratation de l’échantillon lors du 

refroidissement. Les travaux les plus récents concernant les traitements thermiques sont 

orientés pour : i) améliorer la compatibilité des propriétés physico-chimique des boues avec le 

ciment de portland (El Ouazzani et al., 2012), ii) détruire, par le chauffage intense de courte 

durée, les agents pathogènes d’un compost et éliminer les produits chimiques volatiles afin 

d’obtenir un compost final désinfecté (Fernandez et al., 2009), iii) étudier la variation des 

groupes fonctionnels et la distribution des produits séchés par pyrolyse tubulaire (Gao et al., 

2014). Les études sur la calcination des co-composts dans le but de mettre en évidence la 

contribution de la matrice minérale au spectre FTIR lors de l’humification d’un co-compost 

ont été peu réalisées. 

En matière de traitement de boues, l’incinération n’est pas adaptée à la réalité Marocaine 

(coût élevé). Actuellement, aucune filière de traitement de boues n’est utilisée au Maroc, bien 

que le PNA recommande de développer les recherches en matière de traitement de ces boues.  

Dans ce présent chapitre, nous proposons de réaliser des essais de compostage semi-

industriels du mélange boues de STEP-déchets de palmier pour évaluer leur degré de 

compostabilité. Afin de mesurer le degré de maturité de produits finaux, différentes analyses 

physico-chimiques ont été effetuées. Nous nous sommes intéressés en premier temps, à suivre 

l’évolution des indices classiques de maturité (C/N, NH4
+/NO3

-). Par la suite, nous avons 

utilisé l’outil spectroscopie infrarouge (FTIR) pour évaluer la maturité des composts. De 

même, il s’agit de mettre en évidence la contribution, au spectre IR, de la matrice minérale 

contenue dans un co-compost après élimination de la phase organique par pyrolyse lente. 
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2.  Matériel et Méthodes 

2.1.  Substrats utilisés pour le co-compostage 

Les boues et les déchets du palmier dattier sont les deux substrats utilisés lors du compostage.  

Les boues d'épuration que nous avons utilisées proviennent du système de traitement des eaux 

usées par la filière « boues activées » de Marrakech, les déchets de palmier proviennent des 

déchets verts de la ville. Leurs principales caractéristiques sont présentées ci-dessous (Tableau 

1): 

 

 Tableau 1: Principales caractéristiques des substrats utilisés 

Paramètres Déchets palmier Boues 
pH 6,31 ±0,08 6,45±0,09 

Humidité (%)/MF 25,1±0,21 46,46±0,26 
Taux de cendres (%)/MS 9±0,1 43,80±0,02 

COT(%)/MS 50,5±0,61 31,20±0,11 
NTK(%)/MS 1,36±0,24 1,50±0,2 

C/N 37,13 20,8 

Ms: Matière sèche,   MF: Matière fraiche 

2.2. Description de la station de boues activées de Marrakech 

• Taux de raccordement : 85% 
• Mode d’assainissement :  

 

                         Unitaire : 85% 

Gravitare 

                         Séparatif : 15% 

•  Longueur du réseau : 1 627 km 
•  Nombre de branchements : 112 754 
•  Débit nominal: 90 720 m3/jour (temps sec) et 117 936 m3/jour (débit moyen 

estival) 
• Charge polluante: DBO5 : 50 t/jour 

Les filières de traitements dans la station sont successivement : un prétraitement physique 

(dégrillage, dessablage déshuilage), la station possède sept décanteurs circulaires dont trois 

réservés pour la décantation primaire suivi par quatre bassins d’aération flux piston pour 

l’activation bactérienne et quatre autres pour la décantation secondaire; la boue décantée dans 

ces derniers décanteurs est recyclée vers les bassins d’aération pour subir un traitement 
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biologique. En bout, la station est dotée d’un filtre rapide et l’eau filtrée subit une désinfection 

par UV. 

La station a reçu en moyenne une charge journalière de l’ordre de 110 000 m3 en 2012 et les 

prévisions pour 2015 sont de 118 000 m3/j et 150 000 m3/j pour 2030. Une production de 

boues de 3800 m3/j passe par trois processus pour sortir de 80m3/j à l’aide d’un 

épaississement de boues primaire suivi d’une digestion anaérobie et d’une dessiccation 

mécanique par filière à bande. L’épaississement des boues secondaires (4200 m3/j) est suivi 

d’une digestion anaérobie et d’une dessiccation mécanique aussi par filière à bande pour un 

résultat de 130 tonne/j en 2012 avec une siccité moyenne de 22%, soit l’équivalent au total de 

30,8 tonnes de matière sèche par jour (tMS/j). Les prévisions sont de l’ordre 136t/j en 2015 et 

187 t/j en 2030 soit une production annuelle de 47 5000 t/an en 2012 et 50 000t/j en 2015 et 

68 500 t/j en 2030. Il est à préciser que le nominal de la STEP se situe à 40 tonne MS/j. 

2.3. Production de déchets de palmier de Marrakech 

Les déchets de palmier sont constitués de résidus issus de l'entretien de la palmeraie de 

Marrakech. Ils représentent une source importante de déchets organiques collectés par les 

municipalités. Selon les services environnementaux de la commune urbaine de Marrakech, les 

espaces verts de la ville  génèrent l'équivalent de 3500 à 5250 tonnes de déchets verts/an, à 

ceci s’y rajoute le nombre de palmiers morts  qui est de l’ordre de 2 à 4 palmiers/Ha /an, pour 

une palmeraie de 7700 ha. Cependant, la quantité totale des déchets verts de la palmeraie de 

Marrakech s'élève à 8000t/an. L’afluence de l’ensemble de ces déchets s’accentue avec une 

défaillance du recyclage dans l’environnement. 

L'utilisation de déchets de palmier, substrat ligno-cellulosique,  permettra de : 

 Favoriser l’aération du mélange à composter, comme agent structurant.  
 Favoriser un rapport C/N optimal pour l’activité des microorganismes, étant donné 

que le rapport C/N des boues est faible. 
 Enrichir le milieu en molécules ligno-cellulosiques considérées comme des 

précurseurs de substances humiques.  

2.4. Essais de co-compostage 

Les essais de co-compostage ont été réalisés sous forme d’andains sur une plateforme à la 

pépinière communale de Marrakech selon les proportions suivante : 

-Mélange A : 
1/3 de boues + 2/3 de déchets de palmier, volume total est de 4m3 (4 × 1 × 1) 
-Mélange B : 
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1/2 de boues + 1/2 de déchets de palmier, volume total est de 4m3 (4 × 1 × 1) 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 1: Dimensionnement de l’andain de co-compostage de boues-déchets palmier 

 

Après homogénéisation des substrats et une humidification voisine de 60% (valeur optimale 

du compostage),  le mélange est mis en andain (Figure 1) préparé sur un plastique, pour éviter 

toute contamination du milieu en contact avec le sol et pour permettre de récupérer les 

lixiviats lors des arrosages des andains. Au cours du compostage, des brassages manuels sont 

effectués chaque semaine pour favoriser l’aération du mélange. Après chaque brassage 

l’humidité est contrôlée et en cas de desséchement des mélanges un arrosage des mélanges est 

effectué.  Des échantillons homogènes de chaque mélange (A et B), sont prélevés à T0 (A0 et 

B0),  (après le mélange à T01 mois (A1, B1), à T02 mois (A2, B2), à T03 mois (A3, B3) et à 

T 06 mois (A6, B6). 

2.5. Méthode d’échantillonnage et les paramètres physico-chimiqes analysés 

Afin de s’assurer de l’homogénéisation de l’échantillon, les prélèvements sont prélevés selon 

la méthode de quartage (Figure 2, 3, 4). Chaque échantillon composite est réalisé à partir de 

différents prélèvements effectués sur les différents endroits et profondeurs des andains qui 

sont ensuite mélangés, et un échantillon représentatif de 1 kg est prélevé. Les échantillons 

représentatifs sont mis en sacs en plastique numérotés et conservés à -20°C jusqu'à leur 

analyse.  

L= 4m 

h= 1m 

l= 1m 
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Principe de quartage: 

 

                                             

 

 

 

 

Figure 2: Echantillon global                                                    Figure 3: Elimination 

Homogénéisé divisé en quatre                                                  de deux parts  opposées. 

parts équivalentes             

                                                          

                                                

 

 

 

 

Figure 4: Homogénéisation des parts restantes 

 

Les paramètres physico-chimiques analysés : 

2.5.1. Température 

La température est mesurée quotidiennement sur l’andain à différents niveaux à l’aide de 

puces spéciales (PH0700115 version 1.20 Ector Traçabilité), qui sont introduites directement 

dans l’andain et qui permettent à l’aide d’un logiciel, de récupérer l’ensemble des données sur 

l’ordinateur. 

2.5.2. Mesure du pH  

Le pH est mesuré à partir une solution du compost (1g / 10ml), après agitation durant 30 min, 

et à l’aide d’un pH-mètre préalablement étalonné par des solutions tampons (pH= 7 puis pH= 

4). 
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2.5.3. Taux d'humidité 

Le taux d’humidité est déterminé sur un échantillon de 100 g, après séchage dans une étuve à 

105°C pendant 48 heures (AFNOR, 2000), selon la relation suivante : 

Taux d'humidité (%) = 100 x (Pf – Ps)/ Pf 

Sachant que: Pf = poids frais et Ps =  poids sec 

L’eau, fortement retenue par la matière, peut être sous-estimée, alors qu’un traitement par 

excès peut engendrer la perte d’une partie des substances organiques. L’évaporation d’eau 

jusqu'à poids constant est influencée par les conditions de séchage, qui dépendent du système 

d’évacuation d’air de l’étuve, l’humidité de l’air et la qualité de conservation au dessiccateur  

avant  les  mesures  (balance sensible à 0,1 mg). 

2.5.4. Taux de cendres 

Le taux de cendres est obtenu après destruction de la matière organique par calcination au  

four à moufle 600°C (par palier thermique) pendant 6 heures, pour éviter la destruction 

brutale de la  matière organique. Le calcul du taux de cendres est effectué selon la relation 

suivante: 

Taux de cendres (%) (Ash) = 100 – [100 x (Ps – Pc)/ Ps] 

Sachant que : Ps= poids sec   et  Pc: poids calciné  

2.5.5. Taux de décomposition 

Ce paramètre renseigne sur le degré de la biodégradabilité du substrat, en tenant compte du 

taux de cendre initial et final. Le taux de décomposition est déterminé à différents stades de 

compostage selon la formule suivante (Paredes et al., 2002; Barje, 2010): 

Décomposition(%) = 100-100 [Ashi(100-Ashf)]/[Ashf(100-Ashi] 

Ashi: cendres initiales et Ashf: cendres finales. 

2.5.6. Dosage de l’Azote Kjeldahl 

Dans un compost, l’azote se trouve sous forme minérale et organique (protéines, phospho-

amino-lipides...). Pour doser la totalité de l’azote, l’échantillon doit être minéralisé en totalité 

afin de permettre la transformation de l’azote organique en azote minéral. 
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Minéralisation 

Dans un matras on mélange 0,5g d'échantillon préalablement séché et broyé, en présence de 

0,5g du catalyseur Kjeldahl (K2SO4 : 50g, CuSO4 : 5g et Sélénium Se: 0,5 g) qui permet de 

convertir les différentes formes d’azote en sulfate d’ammonium, et 10 ml de H2SO4 concentré 

(36N). Puis on place les matras dans un minéralisateur à haute température jusqu'à l'obtention 

d'un minéralisât blanchâtre (au moins 03 heures).  

Distillation et dosage 

Après refroidissement le minéralisât est distillé en milieu alcalin (excès de soude) (NaOH  

50ml, 10N) en présence d’un indicateur coloré la phénol-phtaléine. L’ammoniac est récupéré 

par l’acide borique (H3BO3) (10 ml, 1 N). Pour le dosage on neutralise l’ammoniac par une 

solution H2SO4 (0,02N) en présence d'un indicateur coloré : l'indicateur de Tashiro (Rouge  de  

méthyle  0,1  g,  Vert  de  bromo-crésol 0,5 g, Ethanol à 95 % : 500 ml). 

La teneur en azote minérale, est déterminée selon l’expression suivante: 

N (%) =  N’ (Ve - Vt) x 1,4 /P 

N : Azote NTK. 

Ve : volume de titre de l’échantillon (ml). 

Vt : volume de titre de témoin (ml). 

N’ : normalité de l’acide sulfurique du dosage. 

P : poids en gramme de la prise d’essai (mg). 

 

2.5.7. Dosage de l’azote ammoniacal (N-NH4
+)  

L’ammonium est dosé directement à partir d’un échantillon frais (2g) par distillation en milieu 

alcalin, 10 ml de soude (10 N). L’ammonium se transforme en ammoniaque puis il est 

récupéré dans 10 ml de l’acide borique (1N) et sera dosé par l’acide sulfurique (0,02N) en 

présence d’indicateur d’azote Tashiro. 

N (%) =  N’ (Ve - Vt) x 1,8/P 

 

2.5.8. Dosage de l’azote nitrique (N-NO3
-) 
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2g d’échantillon frais, additionnés de 10 ml de soude (NaOH 10 N), de 10 ml d’eau distillée et 

quelque mg d’alliage de DEVARDA. Après distillation, le mélange est titré avec l’acide 

sulfurique (0,02 N).                                

N.B. : L'ammoniac au contact dans l'acide borique, alcalinise le milieu qui vire au vert, on 

verse alors la solution étalonnée d’acide fort pour ramener l'indicateur à sa teinte sensible. 

2.5.9. Dosage de carbone organique total 

Le taux de matière organique est déterminé après calcination  de l’échantillon au four pendant 

6 heures à 600 °C, l’augmentation de température se fait par paliers thermiques, pour éviter la 

perte de l’échantillon par projection suite à sa brusque combustion. 

Le carbone organique total est calculé par la méthode suivante: 

Après la calcination la combustion de matière organique est totale, ce qui facilite la 

détermination de sa teneur par simples différence entre le poids avant et après calcination, 

selon la formule suivante :  

MO(%) = 100× (Ps –Pc)/Ps  

Ps : Poids de l’échantillon sec et Pc : Poids de l’échantillon après calcination 

A partir des % de MO nous pouvons déterminer les pourcentages de COT (carbone organique 

total),  ainsi en appliquant la relation suivante:  

MO(%) = COT(%) × 1,8 

Le calcule est basé sur le fait que la MO est constituée de presque 55,5% de carbone. 

2.5.10. Extraction et fractionnement des substances humiques  

Extraction 

L’extraction des substances humiques a été réalisée après avoir éliminé les composés 

hydrosolubles susceptibles d’interférer avec les substances humiques. Pour ceci, pour 5 g 

d’échantillon, on a ajouté de 50 ml d'eau distillée. Après agitation pendant 10 minutes, le 

mélange est centrifugé pendant 15 min à 4000 g et le culot est récupéré. L'expérience est 

répétée trois fois. Ensuite, le culot est additionné de 50 ml de soude (NaOH 0,1 N). Après 

agitation, centrifugation et filtration dans les mêmes conditions, le surnagent est récupéré pour 

le dosage des substances humiques. L'expérience est répétée plusieurs fois, jusqu'à l'obtention 

d'extrait clair. Les deux fractions des substances humiques (acides humiques et acides 
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fulviques) ont été séparées par précipitation des acides humiques dans l’acide sulfurique 

H2SO4  à un pH autour de 1. 

Dosage 

Les deux fractions humiques ont été dosées, après oxydation par le permanganate de 

potassium (KMnO4) en milieu alcalin (Chaminade, 1944). L’oxydation de 5 ml de la solution 

humique a été réalisée à ébullition (10 min) par 20 ml de KMnO4 (0,1 N) en milieu alcalin (10 

ml de NaOH 0,1 N). Après refroidissement et addition de 20 ml d'acide oxalique et 10 ml 

d'acide sulfurique (6 N) l’excès de l’acide oxalique est titré avec le permanganate de 

potassium (0,1N) jusqu'au virage rose. La teneur des substances humiques est déterminée 

sachant que 1 ml de KMnO4 (0,1N) oxyde 1 mg de substances humiques (Chaminade, 1944). 

Cette technique permet de calculer les trois paramètres d'humification qui renseignent sur le 

degré de maturité du compost et dont les formules sont les suivantes :   

                 IH = CAH/CAF avec CAH = AH/2 et CAF = AV/2 (Ezelin, 1998). 

                DH = [(CAH +CAF) / CET] x 100 (Ciavatta et al., 1988). 

                TH = [(CAH + CAF) / COT] x 100 (Ciavatta et al., 1988). 

IH : Indices d'humification, DH : degré d'humification, TH : Taux d'humification, CAH : carbone total 

des acides humiques, CAF : carbone total des acides fulviques, AH : acides humiques, AV : acides 

fulviques, CET : carbone total extractible, COT : carbone organique total. 

2.5.11. Dosage des éléments traces métalliques totaux (ETM) 

1 g de compost calciné à 600°C pendant 6 heures, est dissous dans 5 ml de acide fluoridrique. 

Le digestât est en suite évaporé puis dissous dans une solution de HNO3/HCl (1:1) (AFNOR, 

1993). La détermination des métaux étudiés a été réalisée par spectro photométrie 

d'absorption atomique. 

2. 5. 12. Analyse par spectroscopie d'absorption infrarouge  (FTIR) 

Cette méthode basée sur des radiations de nature électromagnétique, qui permettent d'assigner  

les bandes d'absorption infrarouge à des groupements. Malgré la structure complexe des 

substrats compostés, la technique de spectroscopie infra-rouge est utilisée sur des échantillons 

de chaque stade de co-compostage préalablement séchés à 105°C en mélange avec le bromure 

de potassium (KBr) avec un ratio de (2: 200, échantillon/KBr). Le mélange est ensuite pressé 

sous forme de pastilles. Les analyses ont été réalisées à l’aide d’un spectromètre FTIR Bruker 

Vertex 70, équipé d’un détecteur DTGS  et logiciel OPUS 6,5 (128 balayages à une résolution 
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de 2 cm-1 ont été effectués). Les données spectrales sont obtenues en tant que valeurs 

d'absorbance sur une gamme de fréquence de 4000-400 cm-1. Cette technique permet de 

caractériser les groupements fonctioneles des molécules par détermination des énergies 

absorbées par les différentes vibrations inter-atomiques. Des informations importantes 

peuvent être obtenues sur la nature, la réactivité et les changements structuraux des 

groupements  fonctionnels des substances organiques. 

2.5.13. Traitement thermique 

Les échantillons de différent stade de co-compostage préalablement séchés ont été traités 

thermiquement par pyrolyse en lit fixe dans des bacs en céramique dans un four électrique 

type FERRO. La montée en température est linéaire et s’effectue à une vitesse de 5°C/min 

jusqu’à 650°C. A cette température, la calcination des échantillons est maintenue pendant une 

durée de 5 heures. Le refroidissement s’effectue à la vitesse propre du four fermé. 

2.5.14. Analyse chimique par Fluorescence X 

Les analyses de la composition chimique ont été réalisées à l’aide d’un spectromètre de 

fluorescence X de marque Pioneer XRF-S4 piloté par le logiciel Spectraplus utilisant le 

programme d’évaluation interactif Eval. Des prises de l’ordre de 10 g d’échantillons ont été 

analysées sous forme de poudre. 

2.5.15. Analyse par DRX  

Les échantillons solides préalablement séchés à 105°C et les échantillons calcinés à 650°C ont 

été broyés et analysés par la technique de diffraction sur poudre désorientée à laide d’un 

diffractomètre Philips X’PERT, utilisant une anticathode de cuivre de longueur d’onde λ = 

1.540560 Å opérant à 40 kV et 40 mA. L’acquisition des données est effectuée par une unité 

de contrôle pour des angles de 2 théta (2θ) compris entre 5 et 70°. Le traitement des 

diffractogrammes s’effectue à l’aide du logiciel X’Petrt High Score. L’indexation des phases 

est basée sur la comparaison des DRX de la base de données des fiches ASTM (American 

Society for Testing and Materials) faisant la comparaison des distances inter-réticulaires dus 

aux angles 2θ.  

3. Analyses statistiques 

La corrélation entre l’évolution des paramètres durant le co-compostage de boue et déchet de 

palmier a été étudiée par analyse en composante principale (ACP), appliquée sur la matrice de 
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corrélation entre les variables. Les traitements statistiques ont été réalisés en utilisant le 

logiciel SPSS Win version 10. 

4. Résultats et Discussion 

L’évolution du processus de compostage des mélanges boues-déchets verts a été déterminée 

par le suivi de certains paramètres physico-chimiques pendant six mois. L’ensemble de ces 

paramètres permettent de se renseigner sur les transformations qui se sont produites au cours 

du co-compostage de boues-déchets du palmier. De même, ils permettent de mieux évaluer le 

degré de compostabilité des substrats initiaux et de déterminer la maturité des produits  

finaux.    

4.1. Evolution des paramètres physico-chimiques 

 

 
 

Figure 5 : Evolution de la température en fonction du temps au cours du processus de co-

compostage du mélange A et B 

L'évolution de la température au cours du compostage est un premier indice qui reflète le 

degré de dégradabilité du compostage. Dans notre cas (Figure 5), la courbe de température à 

une allure classique du compostage, caractérisée par deux phases importantes (phase de 

stabilisation et phase de maturation). La phase thermophile est caractérisée par une élévation 

de la température jusqu'à une température de 65°C, cette augmentation de la température est 

le résultat d’une intense activité microbienne qui résulte de la dégradation des molécules 

simples présentes dans le substrat (Khalil et al., 2001 ; Paredes et al., 2002 ; Knicker, 2004; 
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Lhadi et al., 2006 ; Barje et al., 2012 ; El Fels et al., 2014a). Par la suite, la température des 

andains baisse régulièrement pour atteindre des températures ambiantes. Cette baisse de 

température est due à l’épuisement du milieu en composés organiques facilement 

métabolisables; et seuls les composées résistants à la dégradation (lignine, cellulose…) 

persistent (Ait Baddi et al., 2004 ; Amir, 2005). Cette seconde phase appelée « phase de 

maturation » est dominée par les réactions d’humification qui consiste à la polymérisation des 

composés organiques vers des composés plus stables appelés « Humus » (Mustin, 1987).  

Tableau 2: Evolution des paramètres physico-chimiques au cours du co-compostage des 

mélanges A et B 

 

 
(*): Résultats exprimés en poids sec, NTK : Azote total kjeldhal, DEC ; Taux de décomposition 
 
 

Au cours du processus de co-compostage, on assiste à une légère diminution du pH ;  6,34 et 

6,04 suivie d’une augmentation,  puis une tendance à la stabilisation autour de la neutralité de 

6,79 et 7,03 respectivement pour le mélange A et B (Tableau 2). Cette diminution du pH est 

due à la production d’acides organiques et à la dissolution de CO2 dans le milieu et/ou les 

produits de dégradation des molécules simples (glucides et lipides). Ces acides provoquent 

une acidification du milieu à cause de leur accumulation (Moustin, 1987;  Peters et al., 2000, 

Barje et al., 2013). La légère augmentation peut s’expliquer par un processus 

d’ammonification et la production ammoniacale à partir de la dégradation des amines 

(protéines, bases azotés…) (Ouatmane et al., 2000), et peut être une libération des bases 

existantes dans les déchets organiques (Beck-Friis et al., 2001 ; Vergnoux et al., 2009). La 

Mélanges 

Temps du 
co-

compostag
e 

(mois) 

%NTK* Humidité  NO3
- NH4

+ C/N 
DEC 
(%)* pH 

 
 

%TOC* 
 

 
 
 

A 
 

0 1,3±1,2 58,83 0,016±0,001 0,22±0,03 26,2 - 6,34±0,03 34,4±1,2 

1 2,3±1,3 69,5 0,05±0,01 0,12±0,04 12,8 20,03±0,9 6,3±0,3 29,4±0,12 

2 2,8±1,5 66,8 0,075±0,02 0,05±0,02 9,92 28±1,2 6,51±0,2 27,7±0,1 

3 2,2±1,4 66,94 0,065±0,01 0,02±0,01 11,2 33,4±1,17 6,59±0,37 24,64±1,1
1 

6 2,2±1,1 66 0,075±0,01 0,01±0,01 10,09 40,07±1,1 6,79±0,06 22±0,2 

 
 

B 
 

0 1,3±1,1 60,97 0,028±0,01 0,21±0,01 27,4 - 6,04±0,28 35,1±1,1 

1 2,2±1,2 68,8 0,06±0,02 0,15±0,01 14,3
9 

18,22±0,2 6,4±0,56 31,1±0,1 

2 2,7±1,5 66,2 0,1±0,05 0,05±0,01 10,8 23,4±0,12 6,65±0,27 30±0,12 

3 2,2±1,1 66,56 0,06±0,01 0,02±0 ,01 11,5 33,39±1,75 6,99±0,28 25,41±0,2
1 

6 2,3±1,2 66 0,07±0,02 0,009±0,01 10,08 40±1,49 7,03±0,08 23±0,13 
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stabilisation de la valeur du pH durant le co-compostage est due au pouvoir tampon de 

l’humus au cours de la phase de maturation. En général, pour cette phase, le pH reste stable, 

avec une valeur optimale de 6 à 8 (Amir et al., 2005; Zenjari et al., 2006). 

Le taux de décomposition a augmenté pour atteindre une valeur autour 40 %, après six mois 

de compostage. Ces résultats indiquent le bon degré de compostabilité du mélange boue-

déchet de palmier, qui semble bien adapté aux conditions du compostage.  

Les teneurs en carbone organique (COT) au début du co-compostage sont de l’ordre de 34 et 

35% respectivement pour les mélanges A et B (Tableau 2), ces valeurs montrent la richesse de 

la matière première en carbone. Au cours du compostage, on constate une diminution de la 

teneur en carbone, qui s’explique par la minéralisation continue des composés organiques  qui 

se traduit par l’appauvrissement du milieu en composés facilement dégradables (phase de 

stabilisation), ainsi que la dominance des précurseurs des substances humiques (phase de 

maturation) (Mustin, 1987). Pendant la phase de maturation, la teneur en carbone se stabilise 

relativement. En effet, dans cette phase les pertes de carbone sont ralenties et on assiste à une 

redistribution de carbone par les mécanismes de l’humification. Les voies de re-

polymérisation et condensation qui conduisent à la formation des substances complexes 

caractérisées par un poids moléculaire très grand et une faible solubilité (Said-Pullicino et al., 

2007). 

Au début du co-compostage on remarque une légère augmentation du l’azote (NTK) de 1,31 

et 1,28% jusqu'à 2,18 et 2,28 % respectivement pour les mélanges A et B (Tableau 2). Après 

la première semaine du co-compostage, la teneur de l’azote a diminué de 1,31 et 1,28% à 1,25 

et 1,19%. Cette diminution est surtout liée à des pertes d’azote sous forme d’ammoniac 

volatile pendant les phases thermophiles (Eghball et al., 1997);  et/ou à son lessivage lors de 

l’arrosage des andains. L’augmentation de la teneur en azote après la deuxième semaine est 

due à sa concentration, engendrée par la forte dégradation des composés carbonés. La teneur 

de NTK lors du compostage dépend d’une part, de la nature des molécules azotés et de leurs 

aptitudes à être minéralisées, et d’autre part de la nature du composés carbonés présents dans 

le substrat à composter  (Bernal et al., 1998).  

Au début du co-compostage la teneur de l’azote ammoniacal est de 0,22 et 0,21% 

respectivement pour les mélanges A et B. A la fin du co-compostage, cette teneur a diminué 

pour atteindre 0,009%. Cette diminution de l’azote ammoniacal, régulièrement observée, est 

due au processus de la nitrification et à l’incorporation de N-inorganique dans les tissus 

microbiens durant leurs croissances et aussi à la perte d’azote sous forme d’ammoniac par 



                                                                                                                                                               Partie I 
  

87 
 

évaporation et lessivage, en particulier pendant la phase thermophile (Bishop et Godfey, 

1983). 

Au début du compostage, la teneur en nitrates est de l’ordre de  0,016 et 0,028%. Au cours du 

co-compostage, cette teneur en nitrate augmente pour atteindre 0,075 et 0,07%, 

respectivement pour les mélanges A et B (Tableau 2). Les teneurs en nitrates évoluent 

inversement que les teneurs d’azote ammoniacal, ce qui explique le phénomène de 

nitrification de l’ammonium. L’enrichissement du compost final en NO3
- par apport à NH4

+ 

traduit l’évolution du substrat vers un compost exempt de phytotoxicité (Mustin, 1987 ; 

Benhassou, 1998; Amir, 2000 ; Barje et al., 2012). Dans notre cas de co-compostage, le 

rapport de NH4
+ /NO3

- passe de 13,75 et 15,6 à 0,12 et 0,14 ; respectivement pour les 

mélanges A et B. Cette valeur (NH4
+/NO3

-<1) témoigne la maturité des composts finaux. 

Le rapport C/N  passe de 26,2 et 27,4 à 10,09 et 10,08 respectivement pour les mélanges A et 

B à la fin du co-compostage (Tableau 2). La diminution de ce rapport est étroitement liée à la 

perte de carbone organique par biodégradation de la matière organique et le dégagement du 

CO2, et d’autre part à l’augmentation du taux de l’azote total du milieu. La baisse de ce 

rapport est atténuée par les pertes de l’azote sous forme ammoniacale au cours de la phase 

thermophile (Amir, 2005 ; Barje, 2010). Les valeurs finales atteintes de C/N voisines de 10, 

après six mois de co-compostage, témoignent d’une bonne maturité du compost final. En effet 

selon de nombreux auteurs (Pfirter et al., 1982; Dorfman et Batch, 1985 ; Amir et Hafidi, 

2001;  Jouraiphy, 2007; Barje et al., 2012)  un compost est considéré mature s’il présente un 

rapport C/N entre 10 et 15.  

4. 2. Processus d’humification au cours du co-compostage 

Au cours du compostage, les réactions d'humification sont liées à des processus de 

dégradation des glucides, des protéines, des acides aminés, des lipides, des lignines, des tanins 

et des pigments en composés plus simples. Différents auteurs (Tomati et al., 1995; Amir et al., 

2006a,b) montrent que l'activité microbienne et les réactions enzymatiques de 

polymérisation/repolymérisation conduisent à la formation des composés aromatiques, tels 

que les substances humiques. Une augmentation significative des substances humiques de 

plus de 60% a été observée à la fin de ce processus de co-compostage (Tableau 3). Nous 

avons noté une augmentation significative du degré de polymérisation (DP) autour de 62% et 

99%, respectivement, pour les mélanges A et B. Ce rapport est l'indice le plus sensible pour 

suivre le processus d'humidification (Jimenez et Garcia, 1991; Sanchez-Monnedero et al., 

1999, Vergnoux et al., 2009). L'augmentation de ce rapport peut être expliquée par la 



                                                                                                                                                               Partie I 
  

88 
 

formation des molécules complexes (acides humiques), par la polymérisation de molécules 

simples (acides fulviques). L'augmentation de l'indice d'humification (IH) et le degré de 

polycondensation de la matière organique avec la formation des macromolécules, ont été 

confirmés par le rapport d’humification (RH). La fraction relative, calculée en tant que AF/ 

SH diminue au cours de processus. Cette diminution de la fraction fulvique (AF) est 

concomitante avec l'augmentation de (RH), indiquant la nature intermédiaire des AF (acides 

fulviques) à la formation des grosses molécules d’AH (acides humiques). 

 

Tableau 3: Paramètres d’humification durant le co-compostage des mélanges A et B 

Mélange
s 

Stade 
(Mois) 

SH g/Kg* AH g/Kg* AF g/Kg* RH%  IH% DP% F 
AF/SH 

A 0 17,28 8,44 8,84 50,23 24,53 95,47 0,51 

6 30,24 18,36 11,88 104,81 63,63 154,54 0,39 

B 0 15,12 5,4 9,72 43,07 15,38 55,55 0,64 

6 25,92 13,6 12,32 91,97 48,14 110,38 0,47 
*: resultants exprimé par matière fraiche, , RH (rapport d’humification) =SH/C.O.T x 100; IH (Indice d’humification) = 
AH/C.O.T x100;  DP (degré de polymérisation) = AH/AF x 100; SH: Substances humiques; F: Fraction; AH: Acide 
Humique, AF : Acide fulvique. 

 

4.3. Etude de la composition des éléments majeurs par fluorescence X 

Le tableau 4 récapitule les résultats d’analyses obtenus par fluorescence X. Les éléments 

majeurs présents à différents stades de co-compostage sont exprimés sous forme d’oxydes. Il 

en ressort que la composition est homogène et les différents échantillons étudiés sont pauvres 

en aluminium et très riches en silice et en carbonates. Les pourcentages des métaux comme le 

cuivre, le zinc, le plomb et le chrome sont faibles. Ces résultats confirment bien la texture 

sableuse de la boue et son faible caractère argileux. Une proportion relativement importante 

de phosphate et de potasse est présente. La perte au feu est élevée et varie de 55,82 à 56,08 %, 

signe d’une présence importante de la matière organique. 

 

 

 

 

 



                                                                                                                                                               Partie I 
  

89 
 

Tableau 4 : Composition chimique par fluorescence X des échantillons calcinés de différents 

stades de co-compostage 

 Echantillons calcinés 

Eléments 0 mois 1mois 2 mois 6 mois 

SiO2 17,84 19,30 20,30 19,32 

Al2O3 5,60 4,72 4,04 4,37 

Fe203 1,05 0,88 0,76 0,80 

MgO 2.98 3,36 3,76 3,44 

CaO 7,63 6,77 6,17 6,43 

Na2O 0,67 0,74 0,77 0,77 

K2O 1,33 1,76 1,95 1,92 

TiO2 0,17 0,13 0,10 0,13 

P2O5 3,03 2,70 2,36 2,45 

SO3 2,86 2,61 2,59 2,96 

Cl 0,51 0,94 1,22 1,27 

Cr2O7 0,02 0,02 0,02 0,02 

MnO 0,02 0,02 0,02 0,02 

ZnO 0,04 0,03 0,03 0,03 

CuO 0,01 0,01 0,01 0,01 

PbO 0,01 0,01 0,00 0,01 

Total minéraux 43,76 43,99 44,10 44,94 

Perte au feu 56,13 55,82 54,92 56,08 

Total 99,89 99,81 99,02 100,02 

 

4. 4. Analyse minéralogique par DRX  

Les analyses DRX de l’échantillon séché à 105°C (Figure 6) montrent la présence de phases 

amorphes ou mal cristallisées. Néanmoins, nous avons noté des pics dans la zone (2θ = 15-25) 
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qui caractérisent les fibres de cellulose (cel). Ce polymère linéaire de chaines de glucose qui, 

en s’associant par des liaisons hydrogène donnent une forme de cellulose cristallisée. La 

structure cristalline est caractérisée par une bande large et diffuse dans la zone (2θ = 21,3-

22,6) correspondant à la diffraction du plane 002 dans cette zone (Liu et al., 2006). 

 

 

Figure 6: DRX des échantillons de compost séché à 105°C 

 

Les DRX des échantillons traités thermiquement à 105°C et 650°C (Figure 7) présentent la 

même allure. Néanmoins, on constate la disparition totale du pic caractérisant la cellulose 

après traitement thermique à 650°C. Ces résultats sont en accord avec les études sur la 

décomposition thermique de la cellulose qui commence vers 390°C. Bien que cette 

décomposition varie en fonction du pourcentage de la matière minérale associée, et elle ne 

dépasse pas 600°C (Méndez et al., 2009). 
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Figure 7: Comparaison des DRX de compost avant et après calcination 

Par ailleurs, comparativement au pic du quartz (région 2θ = 25-30), les DRX des échantillons 

calcinés montrent une nette diminution des carbonates qui ne sont pas complètement éliminés 

à cette température (Figure 7 et 8). D’autre part, les DRX ne montrent pas la formation de 

nouvelle phase par calcination à 650°C. Les pics résiduels, indexés par rapport à la 

composition donnée par fluorescence X, montrent que les phases présentes sont la silice, le 

calcium qui se présente sous forme de carbonate d’hydrophilite (CaCl2), de sulfate (CaSO4) et 

le phosphore qui est probablement sous forme de berlinite (AlPO4). Nous considérons que la 

calcination à 650 °C provoque la dégradation de la matière organique contenue dans les 

échantillons de co-compostage et seule la matière minérale persiste à cette température. 

 
 

 
 

Figure 8: DRX des échantillons de composts calcinés à 650°C 



                                                                                                                                                               Partie I 
  

92 
 

4. 5. Les analyses spectroscopie infra-rouge 

La spectroscopie FTIR est largement utilisée comme méthode de base pour la caractérisation 

des substances organiques issues de l’humification des boues d’épuration (Polak et al., 2007), 

des traitements des boues d'épuration (Simkovic et al., 2008), et des eaux usées traitées par 

bioréacteur à membrane (Avella et al., 2010). L’attribution des bandes d’absorption dans la 

région (4000-2000 cm-1) du spectre FTIR reste assez précise dans le cas de l’étude des 

substances humiques extraites des sols, des boues, des composts, des sédiments de réservoirs 

d’épurations et des eaux usées (Polak et al., 2009). En revanche, l’indexation des autres 

régions du spectre FTIR reste délicate.  

Les spectres FTIR présentés sur la figure 9a, 9b (échantillons A0, A1, A2, A6, et les 

échantillons B0, B1, B2, B6) montrent l’évolution des bandes d’absorption des échantillons 

de compost. A hautes fréquences, la bande située à 3402 cm-1 peut être attribuée à des 

vibrations d’élongation des groupements hydroxyles O-H. Son profil large et la valeur des 

nombres d’onde inférieurs à celui des OH libres laissent penser que les hydroxyles sont en 

interaction par liaisons hydrogène. Dans les boues de grignons d’olives et des sols riches en 

matière organique, cette bande a été attribuée respectivement à des phénols et à des 

hydroxyles d’acides carboxyliques (Ait Baddi et al., 2004); à des hydroxyles de phénols et des 

élongations N-H (Madari et al., 2006). Nos spectres sont en accord avec ces hypothèses, la 

dissymétrie de la bande permet de pointer deux composantes situées à 3402 cm-1 et à 3280 

cm-1 que nous attribuons respectivement à des groupements OH et N-H. Dans la région 3000-

2800 cm-1, la diminution des absorbances relatives des bandes situées à 2964, 2922 et 2850 

cm-1 (C-H aliphatiques des groupe méthyle et méthylène) et l’augmentation des intensités 

relatives des bandes situées à 1514 et 1426 cm-1 (C=C insaturés et C=C aromatiques) reflètent 

l'état d'avancement de l’humification. La diminution des intensités des bandes des chaines 

aliphatiques (C-H et δCH2/CH3 à 1450 cm-1) et l’augmentation des intensités des fonctions C=C 

sont en faveur d’une dynamique du processus de compostage conduisant à la formation 

d’édifices insaturés et aromatiques.  

L’attribution des bandes d’absorption du spectre FTIR dans la région (1800-1600 cm-1) 

devient compliquée suite aux chevauchements des bandes de vibration, rattachées à la boue et 

aux déchets verts des végétaux. Dans le cas des échantillons de compost, les bandes 

apparaissant vers 1750-1600 cm-1 renseignent sur la nature et aussi sur la quantité des 

fonctions C=O contenue dans la matière organique  (Kaiser et Ellerbrock, 2005). Dans leur 

étude de caractérisation d’acides humiques, Gonzalez-Pérez et al. (2004) ont attribué la bande 
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située à 1716 cm-1 aux vibrations d’élongation C=C des groupes carboxyles des acides et des 

cétones. La bande située à 1650 cm-1 a été associée par ces auteurs aux vibrations νC=C des 

structures aromatiques et de la vibration antisymétrique νa des COO-. Dans la même région 

plusieurs auteurs (Van der Marel et Beutelspacher, 1976; Günzler et Bock, 1990; Kaiser et 

Ellerbrock, 2005) ont observé des bandes entre 1698 et 1740 cm-1 et les attribuent à νC=O 

d’acides carboxyliques, des cétones et des aldéhydes contenus dans la matière organique 

extraite des sols. Les bandes attribuées à COO
- sont situées entre 1680–1630 cm-1 dans le cas 

des acides humiques extraits des boues à différents stades de traitement (Pajaczkowska et al., 

2003). Une bande qui apparaît aussi vers 1600-1640 cm-1 a été attribuée à la fonction C=O de 

la forme ionisée du groupement COO- des acides carboxyliques (Celi et al., 1997). Une autre 

composante à observées à des nombres d’ondes plus bas (1600-1613 cm-1) a été attribuée à la 

double liaison C=C conjuguée avec C=O des cétones insaturées, acides carboxyliques ou 

amides (Günzler et Bôck, 1990) elle a été attribuée à un groupement N-H selon (Kaiser et 

Ellerbrock, 2005). L’analyse profonde des références bibliographiques bien qu’abondantes 

révèle que, dans la région 1750-1600 cm-1 le nombre d’onde, et par conséquent la position de 

la bande de vibration, attribuée au groupe C=O, varie de plusieurs dizaines de cm-1 d’une 

référence bibliographique à l’autre. Son attribution à un groupe fonctionnel spécifique 

(aldéhyde, cétone, ester, acide) devrait se faire avec précaution. En fait, l’humification conduit 

à la formation d’AH qui sont composés de plusieurs centaines de constituants organiques 

(González-Pérez et al., 2004) dont la composition dépend des matières premières de départ, 

de leurs comportement -avant, durant et à la fin du processus- et des conditions 

d’humification. La différence des fréquences observées montre que le mouvement de 

vibration de l’oscillateur C=O, dépend de façon très sensible de l’environnement du carbone 

porteur d’autres groupements, en particulier, l’électronégativité des autres atomes qui assurent 

sa tétravalence ainsi que l’effet mésomère des autres liaisons adjacentes. Afin de caractériser 

avec précision cette fonction, il est alors indispensable d’analyser d’autres régions du spectre 

FTIR et chercher d’autres bandes caractéristiques qui renseignent sur l’environnement du 

carbone porteur de la fonction carbonyle. Il serait plus prudent, d’attribuer les bandes qui 

apparaissent dans la région 1750-1700 cm-1 à des élongations C=O de la fonction carboxyle 

sous sa forme non ionisée et celles qui apparaissent vers 1650 cm-1 à C=O de la fonction 

carboxyle ionisée (COO-). Il s’en suit qu’il est plus probable que les bandes situées à plus 

basse fréquences (région 1630-1600 cm-1) soient caractéristiques des liaisons C=C conjuguées 
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avec un groupe carbonyle (cas des cétones insaturées, et composés aromatiques) plutôt qu’à 

un groupement carboxyle C=O même à l’état ionisé.  

Nous attribuons la bande située à 1737 cm-1 à νC=O de la fonction carboxyle sous sa forme non 

ionisée qu’on retrouve dans les acides carboxyliques, les aldéhydes, les esters. La faible 

intensité relative de cette bande sur les spectres de la boue et celui des échantillons A0 et B0 

du début de compostage est en accord avec une diminution de la forme non ionisée. Au cours 

du compostage, bien que l‘intensité de la bande (C=O de la fonction COO- ionisée à 1647 cm-

1) augmente, un épaulement large vers 1740 cm-1 persiste. Cet épaulement évolue même 

sensiblement en intensité au cours du compostage et montre bien la présence d’une forme de 

carboxyle non ionisée. Nos spectres indiquent, qu’en parallèle, il se produit une augmentation 

de l’intensité de la bande située vers 1155 cm-1 que nous attribuons aux vibrations C-O. 

L’évolution en intensité des bandes observées respectivement vers 1740 et 1155 cm-1 

témoignent d’une part de la présence d’une fonction carboxyle et d’autre part, que celle-ci est 

probablement caractéristique d’une forme d’ester.  

Dans la région 1386-1375 cm-1, nous avons relevé l’apparition d’une bande qui évolue 

sensiblement en intensité et en structure (passage d’une bande large à une bande fine en fin du 

co-compostage). L’évolution du profil de cette bande peut être expliquée par la formation 

continue d’une forme bien structurée. Nous l’attribuons à une vibration de déformation δOH 

comme dans les alcools aromatiques (Senesi et al., 2003). 

 

 

Figure 9: Les spectres FTIR à différentes stades du co-compostage pour les deux mélanges A 

(a) et B (b) 
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4. 6. Spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier (FTIR) des échantillons calcinés 

Les spectres FTIR des échantillons calcinés (Figure 10), ne montrent pas de bandes dans la 

région 3600-3700 cm-1 caractérisant des phases phylloscilicatées comme les kaolins, l’illite et 

les micas. Ces résultats sont en accord avec les analyses de DRX qui ne montrent pas de pic 

aux faibles valeurs de θ, et les données de fluorescence X qui révèlent un rapport de 

silice/alumine en faveur d’une composition riche en phases silicatées.  

 

 

 

Figure 10 : Spectres FTIR des échantillons de composts calcinés à 650°C 

 

Le traitement thermique provoque des changements significatifs à la fois des intensités et des 

positions des bandes d’absorption. Comparativement au spectre de l’échantillon séché à 

105°C (Figure 11), les spectres FTIR des échantillons calcinés à 650°C présentent : 

- Une diminution de l’intensité des bandes caractéristiques des vibrations O-H situées 

vers 3406 cm-1 et 3280 cm-1. 

- La disparition totale de l’épaulement situé à 1236 cm-1 et les bandes caractéristiques 

des C-H aliphatiques relevées entre 3000 et 2800 cm-1. Cette disparition est en accord avec 

l’élimination/dégradation de la matière organique par pyrolyse. 

- Une diminution des intensités des bandes situées à 2535, 1795, 1435 et 875 cm-1. Ces 

fréquences sont typiquement caractéristiques de la calcite (Fernández et al., 2010). La 
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persistance de certains épaulements, à 650°C, montre qu’à cette température, les carbonates 

ne sont pas totalement dégradés. 

- la persistance des trois bandes intenses, situées dans la région 1155-1035 cm-1, 

caractéristiques de la silice. 

 

 

Figure 11 : Comparaison des spectres FTIR de compost avant et après calcination 

 

Les résultats de nos spectres IR montrent que la calcination des échantillons provoque d’une 

part la disparition totale de certaines bandes. Dans ce cas, on suppose que le traitement 

thermique élimine les phases rattachées à ces bandes. D’autre part, le traitement provoque la 

diminution de l’intensité de certaines bandes mais qui restent centrées sur les mêmes nombres 

d’ondes, alors que d’autres bandes diminuent nettement d’intensité et subissent en plus un 

glissement. Les bandes à 3406, 3280 et 1650 cm-1 glissent respectivement vers 3445, 3236 et 

1636 cm-1 ; et la bande à 1085 cm-1 glisse vers 1120 cm-1. 

Ces modifications relevées sur le spectre FTIR montrent que les changements thermiques 

induits dans une matrice qui contient la matière organique sont complexes. Ils sont 

commandées par les constituants de la matrice, de ses propriétés thermiques, de la période et 

le taux de chauffage, de la température, des conditions tels que le taux de chauffage, sa durée, 

la disponibilité en oxygène aux quels s’ajoute le taux d’hydratation de l’échantillon lors du 

refroidissement. Des études menées pour déterminer les conditions qui conduisent à la 
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dégradation spécifique des constituants organiques sont apparus récemment mais les 

phénomènes qui se déroulent au cours de la calcination sont encore controversés. Fernandez 

et al. (2001), ont montré que le chauffage de la fraction humique extraite de deux sols 

différents  à 220°C pendant 30 minutes, conduit à une perte de 75% d'holocellulose et la 

fraction lipidique présente une résistance thermique qui dépend de la nature du deux sols, 

avec une perte de 73% dans le premier cas, et seulement de 11% dans l’autre cas. Cependant à 

350°C, l’holocellulose disparait pratiquement et la perte de la lignine est significative. Selon 

une autre étude, le chauffage à 225°C pendant 5 heures conduit à un abaissement de 13% des 

substances organiques (Simkovic et al., 2008). La pyrolyse lente utilisée dans la gazéification 

du bois et qui consiste à un traitement thermique pendant deux heures montre qu’à partir de 

450°C, il se produit la dégradation des celluloses et de la lignine. Le résidu restant est 

composé essentiellement de coke et de matière minérale (Nowakowski et Jones, 2008).Une 

étude thermogravimétrique récente (Gao et al., 2014) montrent qu’entre 276 et 454 ° C, il se 

produit non seulement la décomposition des protéines et des groupes carboxyle, mais aussi le 

craquage du carbone réfractaire comme celui des noyaux aromatiques, et les structures N- 

alkyle à longue chaîne et des chaînes aliphatiques saturées (Haberhauer et al., 1998; Gao et 

al., 2014). Dans la plage de température de 492 à 720°C, la perte en masse constatée a été 

attribuée à la décomposition des matières inorganiques telles que le carbonate de calcium 

(Casajus et al., 2009). Cependant, les études réalisées par Frías et al. (2008) montrent que la 

calcination à 650° C pendant 2 h conduit à la destruction totale de fibres organiques et à une 

faible décarbonatation de la calcite. Ceci montre que le chauffage à 650°C pendant 5 heures, 

constitue des conditions idéales pour dégrader toute la matière organique. L’analyse de nos 

spectres FTIR est basée sur l’hypothèse que les bandes résiduelles sur le spectre caractérisent 

uniquement la matrice minérale.  

Sur les spectres FTIR de l’échantillon séché à 105°C, la dissymétrie de la bande (dans la 

région 3500-3280), nous permet de pointer deux composantes centrées sur 3406 cm-1 et à 

3280 cm-1 qui par pyrolyse leurs intensités diminuent et glissent respectivement vers 3445 et 

3236 cm-1; et une bande de faible intensité persiste à 1636 cm-1 après calcination. Des bandes 

semblables ont été relevées à 3443 et 1632 cm-1 sur le spectre FTIR lors de la pyrolyse des 

boues de papier, et ont été attribuées respectivement aux vibrations d’élongation d’hydroxyles 

de l'eau ν(O-H) et à sa déformation (δ (H-O-H)) (Fernández et al., 2010). Par ailleurs, les 

molécules d'eau rencontrées dans d'autres environnements restreints affichent également des 

bandes dans des positions similaires; smectites hydratés à 3450, et 3350 cm-1 (Bishop et al., 

1994); l’eau dans H2O/AOT/i-octane micelles à: 3455, et 3290 (Jain et al., 1989); l'eau dans 
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les polymères tels que le chlorure de polyvinyle et le polyéthylène tétraphtalate à: 3510, et 

3380 cm-1 (Sammon et al., 1998). 

Sur nos spectres FTIR le glissement, de la bande située à 3406 vers 3445 cm-1 après pyrolyse 

à 650°C, trouve son explication selon les travaux de Clegg et al., 2012 qui ont montré un 

phénomène de réhydratation à l’air ou en atmosphère contrôlée lors du refroidissement des 

échantillons des argiles préalablement calcinés à 500°C. Ces auteurs constatent que le 

matériau issu de la pyrolyse se réhydrate. Les bandes situées à 3430 cm-1 et 3260 cm-1 relevées 

sur le spectre de l’échantillon de départ disparaissent quasi-totalement vers 400°C. Le 

phénomène de réhydratation survient ensuite lors du refroidissement de l’échantillon donnant 

lieu à l’apparition d’une bande centrée sur 3450 cm-1 avec un nombre d’onde plus élevé que 

celui de la bande de départ (3430 cm-1). L’autre bande apparaît au même nombre d’onde que 

l’échantillon de départ 3260 cm-1, est affectée à des molécules d'eau qui s’associent aux 

phases issues du traitement thermique.  

Il se dégage que le comportement des hydroxyles avant et après calcination de nos 

échantillons est analogue aux hydroxyles rencontrés dans les principaux minéraux impliqués 

dans la transformation chimique et minéralogique des phases hydratées lors de leurs 

calcinations. Dans l’hypothèse où la fonction potentielle décrivant ces molécules d’eau est 

similaire, nous attribuons la bande relevée à 3406 cm-1 sur le spectre FTIR des échantillons 

séchés à 105°C aux vibrations d’élongations νO-H d’hydroxyles de l’eau. Une composante 

masquée par les bandes de la matière organique contenue dans l’échantillon séché et qui est 

mise en évidence à 1636 sur le spectre de l’échantillon calciné pourrait être attribuée au mode 

de déformation (δ (H-O-H)). Quant à la composante située à 3280 cm-1 sur le spectre de 

l’échantillon séché, et qui glisse après calcination vers 3236 cm-1, elle est probablement due à 

un mode de combinaison de la déformation (δ (H-O-H)) située vers 1636 cm-1.  

Dans la région 1200-1000 cm-1, nous avons relevé un massif mal résolu constitué de deux 

bandes situées à 1155 et 1080 et 1035 cm -1 qu’on retrouve à 1150 et 1120 et 1037 cm -1 après 

calcination. Des bandes similaires ont été observées à 1150 et 1080 cm-1 dans le cas de la 

silice amorphe (Fernández et al., 2010). Il est vraisemblable que le traitement thermique, 

favorise la cristallisation de la silice amorphe qui se traduit par l’apparition des bandes bien 

résolues centrées sur des fréquences sensiblement identiques que celles rencontrées sur le 

spectre FTIR du quartz (Fernandez et al., 2001). Ces données sont en accord avec les résultats 

de la composition obtenue par fluorescence XRF qui montrent l’existence d’une phase 

minérale relativement importante qui a un caractère silicaté. Les spectres FTIR sont, en outre, 

en accord avec les diagrammes de DRX qui montrent une meilleure cristallisation après 
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pyrolyse. La bande située à 1035 cm-1 (localisée à 1037 cm-1 après calcination) insensible à la 

pyrolyse peut être attribuée aux vibrations Si-O de la silice contenue dans l’échantillon. La 

présence des bandes semblables dans cette région du spectre IR est très courante dans le 

spectre IR du sol entier qui n’a pas fait l’objet d'un procédé d'extraction spécifique 

(Haberhauer et al., 1998; Ellerbrock et al., 2005). Même purifiés, après extraction des AH, il 

subsiste toujours une fraction minérale (6,35% Ash) (Olk et al., 1999; González-Pérez et al., 

2004). Le glissement de la bande située à 1080 cm-1 sur le spectre IR de l’échantillon séché 

vers 1120 cm-1 après pyrolyse est du probablement à une interaction de la silice avec la 

matière organique dégradée donnant une sorte de complexe stable dans ces condition 

thermique. 

4.7. Analyse des teneurs des métaux lourds totaux 

Les ETM totaux suivants, Pb, Cd, Cr ont été analysés à différents stades du co-compostage de 

boue-déchets de palmier. Au cours du co-compostage, la teneur totale en éléments traces 

métalliques (ETM) change. Le Pb diminue vers la fin de co-compostage et passe de 123,9 à 

80,1 mg/kg et de 136 à 127,5 mg/kg et Cd diminue de 1,4 à 0,84 mg / kg et de 1,25 à 1mg/kg, 

respectivement, pour le mélange A et B (Figure 12a, 12b). Cette diminution est 

essentiellement constaté durant de la phase thermophile peut être le résultat de la lixiviation 

de ces métaux par l'eau produite lors de la dégradation de la matière organique et par 

lessivage lors de l’arrosage  des andains. D'autre part, les changements dans les 

caractéristiques physico-chimiques tels que le pH, CEC, NH4
+, NO3

- influence la 

solubilisation du ETM (Hooda et Alloway, 1993; Amir, 2005). Paré et al. (1999), ont montré 

que la baisse du taux total des ETM et le taux de certaines de ses formes est nécessairement 

liée à une décomposition de matières organiques au cours de la phase thermophile. Comme 

cette diminution peut être liée à l'effet de la fraction minérale du compost, les analyses de 

diffraction RX a montré que le compost est riche en carbonate ce qui peut contribuer à la 

précipitation du ETM. Singh et al. (2004), ont montré que les ETM précipitent et deviennent 

immobiles en présence des carbonates. Businelli et al. (1996) ont montré que la concentration 

de plomb dans le sol diminue lorsque les SO4
2- et PO4

3-
  augmentent. En général, les ETM sont 

immobilisés par la matière organique (Businelli et al., 1996). Le phénomène d'adsorption de 

la matrice organique peut intervenir pour diminuer la concentration des ETM. L’humus formé 

au cours de la phase de maturation, peut jouer un rôle important en tant qu'agent chélateur des 

ETM, ce qui peut diluer le contenu de ces ETM, le même phénomène a été démontré pour les 

HAP par (Hafidi et al., 2008.); une partie de ces ETM peut être incorporé dans  les tissus 
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microbiens. La teneur en Chrome (Cr) a augmenté vers la fin du processus de co-compostage. 

Néanmoins cette valeur de Cr ne dépasse pas les normes d'utilisation de boues. A la lumière 

de ces données, les teneurs totales en métaux lourds (Pb, Cd et Cr) dans le compost final est 

inférieure à celle de la boue activée toute seule, en raison de l’effet de dilution de déchets du 

palmier. Après 6 mois de co-compostage de déchets de boues activées-déchets de palmier, les 

teneurs en ETM répondent  aux normes d’utilisation (AFNOR, 1993) et nos composts sont  

classés dans la catégorie A. Par conséquent, ils peuvent  être utilisés dans l'agriculture comme 

amendement pour les sols sans risque de contamination du système sol-plante.  

 

Figure 12: La teneur totale en métaux (Pb, Cr, Cd) pendant le processus de co-compostage 

des mélanges A(a), et B (b) 

 

5. Analyses statistiques 

Les résultats de l'ACP appliqué entre les paramètres physico-chimiques lors du co-

compostage pour la quasi-totalité des informations ou de la variabilité (la perte de 

l'information suite à la simplification par la réduction du nombre de facteurs ou de 

composants qui est très faible). La première composante, (PC 1) explique 73,95%; 76,54% et 

le second composant (PC 2) explique 23,96%; 21,45% de la variabilité entre les profils des 

paramètres physico-chimiques, respectivement pour le mélange A et B. La projection sur le 

plan de ces variables pour les deux mélanges, en termes, de deux composants principaux (I et 

II) (Figure 13a, 13b), montre l'affinité de variables selon chaque axe d’ACP. Les tracés des 

composantes principales sont divisés en deux domaines inversement corrélés. Le premier 
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représente les paramètres (C/N, COT, NH4
+/NO3

-) qui sont positivement corrélés. Le 

deuxième domaine regroupe les paramètres (taux décomposition (DEC), teneur en cendres 

(Ash), le pH et NTK), qui ont tendance à augmenter vers la fin de co-compostage.  

Ces résultats expliquent clairement la relation entre ces différents paramètres physico-

chimiques lors du co-compostage. 

 

Figure 13: Diagramme de composante principale (ACP) des paramètres physico-chimiques 

des mélanges A (a), et B (b) 

6. Conclusion 

La biotransformation de substrats organiques de boues activées de la station d’épuration des 

eaux usées (Marrakech) mélangées avec les déchets ligno-cellulosiques (palmier dattier), par 

le biais de la filière de co-compostage selon deux proportions: mélange A: (1/3 boues + 2/3 

déchets de palmier) et le mélange B: (1/2 boues + 1/2 déchets de palmier) a  été évaluée par 

différentes analyses physico-chimiques et spectroscopiques. Après six mois de co-

compostage, les composts finaux présentent un rapport C/N autour  de 10, un rapport NH4
+ / 

NO3
- <1 et un pH voisin de la neutralité. Le taux de décomposition de substrat de compostage 

est de l'ordre de 40,7% et 40 %, respectivement pour le mélange A et B. Cette 

biotransformation est le résultat d'une activité microbienne intense qui a abouti à une 

élévation de température d'environ 65°C pendant la phase thermophile, ce qui permet 

d'hygiéniser le compost en éliminant les micro-organismes pathogènes. 

Les analyses spectroscopie FTIR révèlent une réduction relativement importante des 

structures aliphatiques, caractérisées par les bandes 2964, 2922, et 2850 cm-1 par rapport à des 

structures aromatiques 1514, 1426, et 1386 cm-1 qui ont enrichi le compost. La diminution des 
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composés aliphatiques est en fonction de l'augmentation du degré de polymérisation 

(CAH/CAF) qui explique l’aromatisation des acides humiques, et reflètent l’évolution du 

processus d’humification avec une augmentation de l’ordre de 60% des substace humiques, et 

une augmentation de degré de polymérisation de 62% et 99% respectivement pour le mélange 

A et B. Les DRX obtenus présentent une série de pics de diffraction bien définis qui 

correspondent à des phases solides majoritairement bien cristallisées, et un bruit de fond dont 

la forme indique la présence de phases mal cristallisées. La matrice minérale contenue dans 

les échantillons est majoritairement composées de silice, et de calcite, avec présence 

également de quartz et de muscovite. Ce résultat montre aussi que les échantillons prélevés à 

différents stades de co-compostage semblent présenter une composition minérale très proche. 

L’analyse par spectrométrie FTIR montre que la région 3500-3280 cm-1 est essentiellement 

caractéristique des molécules d’eau. La contribution de la matrice minérale au spectre IR du 

co-compost, par les bandes, intenses, larges et mal résolues, apparaissant dans cette région 

masque l’empreinte de la matière organique. Néanmoins, cette région est indicatrice de la 

matière organique susceptible d’interagir avec les molécules d’eau provoquant ainsi les 

déplacements des OH caractéristiques de ces molécules. Elle indique aussi le caractère 

hydrophile de la matière organique. Cette région 3500-3280 cm-1 peut renseigner sur les 

interactions entre la matière organique et les molécules d’eau mais ne peut fournir que des 

informations très limitées sur la composition de la matière organique contenue dans le 

compost. Quant à la région 1200-1000 cm-1, elle caractérise en particulier la silice apportée  

par la boue. La bande fine et intense située à 1035 cm-1 attribuée au mode Si-O. Avec 

uncoefficient d’extinction molaire important, cette bande fine relativement intense  (1035 cm-

1) est souvent relevée sur les spectres FTIR. Son profil et sa position insensible au traitement 

thermique sont en faveur de son utilisation comme référence interne pour des études semi-

quantitatives lors de l’évolution de la matière organique lors du co-compostage. 

L’ensemble des analyses  confirment  la stabilité, la maturité et l’hygiénisation des composts 

finaux, ainsi que leur innocuité en termes d’ETM totaux, ce qui ouvre la voie à leur épandage 

agricole. 

En raison, de l’intérêt de la composition des substrats initiaux (déchets du palmier et boues) et 

/ou des composés organiques qui résultent de l’activité microbienne et leurs impacts sur 

l’évolution du processus du co-compostage et sur la qualité des composts finaux, il nous 

parait indispensable, d’indentifier et suivre le devenir de ces composés au cours du co-

compostage, en particulier, la fraction lipidique, les composés ligneux et les stéroides. 
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Chapitre 2: Evolution des esters méthyliques d’acides gras (FAMEs) au 

cours du co-compostage 

 

1. Introduction 

La biodégradation de la matière organique par les microorganismes est le pilier de la 

transformation des déchets organiques au cours du compostage. La biomasse microbienne 

peut être évaluée par les méthodes de dénombrement, de dosage d’ATP, de mesure d’activité 

enzymatique, et de méthode physiologique (Mathur et al., 1993). L’utilisation des bio-

marqueurs pour suivre l’évolution des microorganismes au cours du compostage est une 

approche qui permet de traduire un signal biochimique spécifique d’une origine ou d’un 

processus d’évolution physico-chimique ou biologique (Vivas et al., 2009).  L’analyse des 

lipides (acides gras) reste une méthode fiable pour déterminer indirectement, sans la mise en 

cultures des microorganismes, des communautés microbiennes durant les différentes phases 

de compostage (Dinel, 1996, Steger, 2003). Deux approches peuvent être utilisées pour 

évaluer les lipides microbiens: les analyses des phospholipides acides gras (PLFAs) et des 

esters méthyliques d’acides gras (FAMEs) (Steger, 2003). La majorité des études se sont 

basées sur les analyses des phospholipides (PLFAs) (Forstegard et Baath, 1996; Steger, 2003; 

Barje et al., 2008; Hachicha et al., 2009, Amir et al., 2010).  L’approche de détermination des 

acides gras par la pyrolyse en présence d’hydroxyde de tétraméthylammonium couplée à la 

chromatographie en phase gazeuse et la spectrométrie de masse (TMAH-Py-GC-MS) est 

utilisée pour donner plus de détails structuraux à partir de faibles quantités d’échantillons. De 

nombreux auteurs (Poerschmann, 2007; Fukushima, 2009;  2011 ; Fujisawa, 2012), ont utilisé 

cette méthode pour la détermination des structures des substances humiques des composts. De 

même, Grasset et al. (2002), ont utilisé la même technique pour la détection des composés 

polaires à chaines longues comme les acides gras. L’analyse des FAMEs totaux semble 

apporter davantage de précision sur la spéciation des lipides. Les FAMEs indiquent la 

composition des dérivés à la fois des cellules vivantes et les cellules mortes, et de toutes les 

catégories de formes de vie. Par conséquent, cette méthode ne donne pas de discrimination 

entre les acides gras provenant de lipides membranaires (PLFAs) et les lipides de stockage, 

les lipides neutres (NLFA). Le contenu et la composition de la membrane des cellules 

bactériennes (PLFA) vivantes est relativement constant sur une large gamme en fonction des 

conditions; et les NLFAs sont rapidement dégradés après la mort de la cellule (White, 1979; 

Vestal, 1989; Amir et al.,  2008). L’approche d’analyses des FAMEs peut apporter davantage 
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d’indications que les PLFAs. D’ailleurs, il a été démontré par Klamer et Baath (2004), que les 

lipides de réserve semblent plus sensibles aux variations du milieu (conditions de croissances 

et le rapport C/N) par rapport les PLFAs. Baath (2003), a montré que l’ajout d’un substrat 

riche en carbone dans le sol peut augmenter 10 fois les lipides de réserve fongiques, après 

quelques jours d’incubation, sans changer la teneur en phospholipides.  

L’objectif de ce chapitre est de suivre l’évolution des acides gras sous forme d’esters 

méthyliques par TMAH-Py-GC-MS, afin de déterminer chaque groupe des communautés 

microbiennes (bactéries, champignons…etc) et leur évolution au cours du co-compostage de 

boues de STEP-déchets du palmier. 

2. Matériel et Méthodes 

2.1. Extraction des lipides totaux 

Les lipides sont extraits par un mélange de solvants dichlorométhane/méthanol 

(CH2Cl2/MeOH) (2:1 v/v) avec un extracteur automatique (speed extractor, Buchi).  5g 

d’échantillon lyophilisé sont placés dans une cellule chauffée à 80°C, pendant 5 min, 

l’extraction s’effectue en contact avec le solvant sous une pression d’azote de 50 bars. Trois  

cycles d’extraction ont été réalisés. A l’issu des 3 cycles d’extraction, les phases organiques 

sont recombinées et le solvant est évaporé sous vide (20 mmHg) à l’aide d’un rotavapor 

Buchi. La quantité de lipides extraite est exprimée en ppm (mg de lipides par kg de compost 

lyophilisé). 

2.2. Thermochimiolyse analytique (TMAH-Py-GC-MS) 

L'échantillon lyophilisé et broyé (0,5 mg) est placé dans une cupule en inox en présence 

d’hydroxyde de tétraméthylammonium (TMAH, 4μl) en solution dans le méthanol (50/50 

v/v), la pyrolyse est réalisée à 600°C pendant une minute (source : 220°C, l’interface : 280°C, 

rapport de division 100/1). Un courant d'Hélium (débit constant : 1ml/min, pression en 

fonction de température) entraîne les produits de pyrolyse vers le chromatographe en phase 

gazeuse couplé à un spectromètre de masse.  

La pyrolyse des composts en présence d’hydroxyde de tétraméthylammonium (TMAH)  

permet d’observer les acides gras sous forme méthylée. Ils sont ainsi beaucoup mieux détectés 

que sous leurs formes initiales. En effet, cette dérivation in situ permet d’augmenter la 

volatilité des produits de pyrolyse en diminuant leur polarité. De plus, l’accélération du 

transfert des produits à la colonne du chromatographe limite la possibilité de dégradation 

thermique (Ribechini et al., 2011). Les esters méthyliques ont un coefficient de réponse 
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supérieur à celui des acides gras du fait de la grande stabilité des fragments formés en 

spectrométrie de masse. La pyrolyse est effectuée à l'aide d'un pyrolyseur Frontier Lab (EGA 

PY 3030D), équipé d’un passeur d’échantillons. Le pyrolyseur est couplé à un 

chromatographe en phase gazeuse et à un spectromètre de masse quadrupolaire (ionisation par 

impact électronique 70 eV) Shimadzu (GCMS QP2010 Ultra). Le pyrolyseur est constitué 

d’un micro-four en céramique directement relié à l’injecteur du GC/MS. La séparation des 

composés en GC est réalisée sur une BPX (SGE) colonne capillaire (30 m de long, 0,25 mm 

de diamètre, 0,25 microns d'épaisseur de phase). La température de la colonne est 

programmée de 60 à 300° C à 5° C. min-1 et maintenu à 300° C pendant 30 min. Les 

pyrogrammes sont exploités à l'aide du logiciel GC-MS solution Shimadzu. Les composés ont 

été identifiés sur la base de leur temps de rétention en GC et par comparaison de leurs spectres 

de masse avec les normes et les données de la littérature. 

L’abondance relative Pi de chaque produit de thermochimolyse a été calculée à partir du 

rapport entre l’air de pic de chaque produit par rapport à la somme de tous les pic identifiés 

dans le pyrogramme (Ayuso, 1996 ; Amir et al.,  2010): 

Pi = 
��

∑ ���
�

 

 

2.3. Analyses statistiques 

L’évolution de FAMEs au cours de co-compostage a été étudiée en appliquant l’analyse en 

composantes principales (ACP) et la méthode de classification (hiérarchique) cluster. L’ACP 

a été appliquée sur la matrice de corrélation entre les variables FAMEs. Les traitements 

statistiques ont été réalisés grâce au logiciel SPSS win version 10.  

3. Résultats et Discussion  

3.1. Evolution des lipides totaux 

Le niveau des lipides extraits au cours du co-compostage montre une diminution significative 

avec un taux d’abattement de l’ordre de 43% pour les deux mélanges A et B, après six mois 

de co-compostage (Tableau 1). Cette diminution est en accord avec plusieurs travaux sur le 

compostage (Ait Baddi et al., 2004; Cunha-Queda et al., 2007; Abouelwafa et al., 2008; Barje 

et al., 2008). Cette dégradation est le résultat de l’oxidation microbienne des composés 

lipidiques. L’action des microorganismes s’exerce sur des formes variables de lipides et 

diverses substances voisines caractéristiques des tissus de protection des végétaux supérieurs 
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(cires, cutine et subérine). L’hydrolyse des acides gras est déterminée dans des milieux bien 

aérés, assez humides où les conditions sont favorables aux microorganismes variés (bactéries, 

actinomycètes, et champignons) spécifiquement pendant la phase thermophile (Gea et al., 

2007). Différents travaux (Saviozzi et al., 1987; Dinel et al., 1996 ; Ait Baddi et al., 2004 ; 

Cunha-Queda et al., 2007) ont montré que la stabilité et la maturité des substrats sont liées à la 

concentration des lipides dans le milieu. Golod (1968), a montré que les lipides affectent les 

propriétés physiques du substrat. Ait Baddi et al. (2004), ont montré une corrélation entre 

l’augmentation de l’indice de germination et l’abattement des phénols et des lipides. 

Tableau 1: Evolution des lipides totaux au cours du co-compostage des mélanges A et B 

Mélanges Stade initial (mg/kg) Stade final (mg/kg) 
A 87713 50573 

B 74960 42146 

Taux d’abattement 43% 

 

3. 2. Identification et suivi des FAMEs par TMAH-Py-GC-MS, au cours du co-
compostage 

3.2.1. Evolution de FAMEs  

Les pyrogrammes (Figure 1) montrent une diversité importante des échantillons de compost 

de boues-déchets de palmier à différents stades, en termes de teneurs relatives des FAMEs. 

D’après l’analyse par le logiciel «GC-MS Solution Shimadzu» des chromatogrammes Total 

Ionic Curent (TIC) et Single Ion Monitoring (SIM  M/Z = 74 ion), nous avons pu identifier les 

différents types des FAMEs suivant (C6:0; C12:0; C14:0; C15:0; i(iso) C15:0; a(anteiso); 

C15:0; C16:0; aC16:0; C17:0; iC17:0; aC17:0; C18:0; C18:1ω9c; C18:1ω7c; C20:0; C22:0; 

C23:0, C24:0 et C26:0) avec leur temps de rétention et leurs abondances relatives (Tableau 

2a, 2b). Il en ressort une identification de différentes familles de FAMEs parmi lesquelles les 

acides gras saturés, insaturés, branchés iso et anteiso et dont le comportement est tributaire 

des phases de co-compostage (phase de stabilisation et phase de maturation) et les conditions 

du milieu (températures et l’activité des microorganismes, principalement des bactéries et des 

champignons). D’après la littérature en matière du compostage (Hellman et al., 1997, Baath, 

2003) les acides gras saturés peuvent provenir d’origine végétale, animal et/ou bactérienne ; 

dans notre cas de co-compostage les FAMEs C6:0; C12:0, C14:0; C16:0; C18:0; C20:0; 

C22:0; C23:0; C24:0; C26:0; sont d’origine non spécifique peuvent être d’origine végétale, 

animale, comme d’origine bactérienne. Les FAMEs C15 :0 et C17 :0 sont d’origine 
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bactérienne non spécifique ; et les FAMEs branchés iso, antieso i,C15:0 ; a,C15:0 ; a,C16:0;  

i,C17:0 ; a,C17:0 ; sont d’origine bactérienne principalement Gram-positif (Steger et al., 

2003, Amir et al., 2010), tandis que les FAMEs C15:0, C17:0 sont des indicateurs des 

bactéries non spécifiques, et les insaturés en C18:1 sont d’origine des bactéries 

spécifiquement des Gram-négatif (Bastida et al., 2008; Venkata-Ramana et al., 2010). 

 

 

Figure 1: Pyrogramme TIC et SIM (Single Ion Monitoring) m/z= 74 du stade initial du co-

compostage 

Tableau 2a : Abondance relative  (%) des acides gras au cours de co-compostage du mélange 

A déterminée par TMAH-Py-GC-MS 

Type de FAME FAME RT 

(min) 

Temps de co-compostage (mois) 

0 1 2 3 6 

Phase thermophile  Phase maturation  

 

Saturés (carbone 

pair) 

C6:0 3,17 16,68 12,05 13,22 10,38 7,29 

C12:0 14,3 3,47 3,73 4,41 4,43 2,49 

C14:0 16,8 23,17 17,24 20,18 11,9 7,91 

C16:0 19,06 15,9 22,23 23,33 27,75 40,51 

C18:0 21,09 6 12,06 8,55 14,5 13,03 

C20:0 22,98 2,41 2,26 1,57 2,69 2,87 

C22:0 24,67 2,21 2,85 2,5 3,11 2,34 
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C23:0 25,49 0,5 0,74 0,63 0,67 0,4 

C24:0 26,36 3,41 3,58 3,36 3,71 3,47 

C26:0 28,4 2,05 1,8 1,75 2,16 1,39 

Branchés iC15:0 17,53 2,93 3,11 3,25 2,45 1,59 

aC15:0 17,63 4,88 2 1,74 0,97 0,44 

aC16:0 19,05 5,53 3,55 3,66 4,02 6,15 

iC17:0 19,71 1,26 1,18 1,01 0,75 0,3 

aC17:0 19,81 0,95 0,83 0,72 0,57 0,27 

Saturés (carbone 

impair) 

C15:0 17,95 1,09 1,07 0,99 0,97 0,79 

C17:0 20,1 0,92 1,07 0,87 0,9 0,69 

insaturés C18:1ω9c 20,86 4,36 5,42 5,38 4,83 3,61 

C18:1ω7c 20,92 2,2 3,13 2,78 3,14 4,37 

RT: temps de retention a: anteiso; i: iso, c: cis 

 

 

Tableau 2b: Abondance relative  (%) des acides gras au cours de co-compostage du mélange 

B déterminée par TMAH-Py-GC-MS 

Type de FAME FAME RT 

(min) 

Temps de co-compostage (mois) 

0 1 2 3 6 

Phase thermophile    Phase maturation  

Saturés (carbone pair) C6:0 3,17 21,68 23,08 23,25 13,54 8,63 

C12:0 14,3 2,7 3,57 3,57 2,75 2,94 

C14:0 16,8 24,63 21,98 18,51 11,35 8,94 

C16:0 19,06 15,47 17,4 23,53 37,53 46,63 

C18:0 21,09 4,99 6,13 8,42 12,17 13,44 

C20:0 22,98 0,98 0,93 1,11 1,4 1,52 

C22:0 24,67 2,12 2,11 1,85 1,85 1,83 

C23:0 25,49 0,79 0,56 0,62 0,45 0,37 

C24:0 26,36 3,17 2,67 2,39 2,24 1,95 

C26:0 28,4 1,9 1,11 0,83 0,83 0,91 

Branchés iC15:0 17,53 2,67 3,08 2,71 1,95 1,66 

aC15:0 17,63 2,41 2,26 2,08 1,97 1,86 

aC16:0 19,05 4,49 5,68 4,19 1,87 0,98 

iC17:0 19,71 1,21 1,16 1 0,52 0,24 

aC17:0 19,81 0,83 0,7 0,08 0,13 0,07 
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L’évolution des lipides totaux et des FAMEs au cours du co-compostage de boues-déchets 

palmier, pour les deux mélanges A et B,  montre que les lipides totaux ont subi une réduction 

très significative, avec un abattement de 43% pour les deux mélanges, après 06 mois du co-

compostage. Cette réduction des lipides totaux est confirmée par de nombreux auteurs lors du 

compostage de déchets (Ait Baddi et al., 2004; Barje et al., 2008; Amir et al., 2008, 2010). 

Cette réduction des lipides totaux est attribuée à leur métabilisation par l’intense activité des 

microorganismes. Amblès et al. (1989) ont montré que les lipides qui ne sont pas directement 

extractibles sont moins biodégradables à cause de leur adsorption à la matière organique. Il 

s’en suit une augmentations significative des FAMEs au cours du co-compostage, pour les 

mélanges A et B. En effet, les FAMEs ont augmenté de 8,44% à 33,3% et de 10,76 à 43,4%, 

respectivement pour le mélange A et B (Figure 2). Cette augmentation des FAMEs est le 

résultat de l’activité microbienne intense enregistrée au cours du co-compostage, en 

particulier pendant la phase thermophile. Ceci a été confirmé par d’autres auteurs Barje et al. 

(2008), lors du compostage de déchets d’huileries d’olive-déchets ménagers et Hachicha et al. 

(2009), lors du co-compostage des déchets d’industrie d’olive en mélange avec déchets de 

volaille. 

 

 

Figure 2 : Abondance relative (%) des lipides totaux et des FAMEs au cours du co-

compostage des mélanges A et B 
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3.2.2. Evolution des acides gras (FAMEs) saturés à chaine carbonée paire (chaines 
courtes < C20) 

Le suivi des acides gras saturés (C6 :0, C12 :0, C14 :0) (Figure 3) par pyrolyse a montré une 

diminution très significative pour les deux mélanges A et B, en particulier pour les acides 

C6 :0 et C14 :0. Ceci traduit la décomposition des acides gras au cours du co-compostage, liée 

à l’intense activité des microorganismes observée au cours du co-compostage. Néanmoins, on 

constate une augmentation de l’indicateur chimiotaxonomique C12 :0 (acide laurique) 

seulement pendant la phase thermophile. Ceci peut être expliqué par le processus de la 

dégradation β-oxidation qui résulte de l’action des microorganismes des mélanges.  

L’épuisement du milieu en substrat métabolisable induit une diminution de l’activité des 

microorganismes qui s’accompagne de faibles teneurs d’acides gras saturés, en phase de 

maturation. 

La diminution de l’ensemble de ces marqueurs au début de la phase de maturation pourrait 

être le résultat combiné de deux phénomènes, l’utilisation de ces composés par d’autres 

groupes microbiens et/ou l’incorporation de ces marqueurs dans la structure d’acides 

humiques. En effet, Fujisawa et al.  (2012), ont montré que les acides gras saturés et insaturés 

ont été trouvés dans l’acide humique extrait à partir d'un échantillon de compost. En outre, la 

diminution du niveau des acides gras indique la mort de la biomasse après la phase active de 

co-compostage où les conditions deviennent sélectives. Plusieurs auteurs (Herrmann et Shann, 

1997; Klamer et Baath, 1998; Eiland et al., 2001) ont observé la dominance des chaines 

saturées et insaturées des acides gras dans la première phase du compostage (phase de 

stabilisation) et leur diminution à la fin du compostage (phase de maturation). Selon ces 

mêmes auteurs, cette diminution d’acides gras saturés, sera suivie par une augmentation 

d’acides gras branchés, ce qui pourrait correspondre au remplacement, lors du processus du 

co-compostage, des groupes fongiques et bactériens Gram-négatif par les groupes Gram-

positif et les Actinomycètes. 
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Figure 3 : Abondance relative (%) des FAMEs C6:0, C12:0 et C14:0 au cours du co-

compostage des mélanges A et B 

 

Dans nos conditions expérimentales, la distribution des acides gras initialement dominée par 

le C14 :0, (Tableau 2a, 2b) a été rapidement remplacée, après un mois de co-compostage pour 

le mélange A et deux mois pour B, par l’acide palmitique (C16 :0) qui est la fraction lipidique 

la plus dominante par rapport aux autres acides gras identifiés. Celui-ci évolue de 15,9 % et 

15 %  à 40,5 % et 45 % après 6 mois de co-compostage, respectivement pour le mélange A et 

B (Figure 4). Alors que l’augmentation de C18 :0 est moyenne, de 6% et 5% à 12% et 13% 

après 06 mois de co-compostage, respectivement pour le mélange A et B. 

 

 

Figure 4 : Abondance relative (%) des FAMEs C16 :0, C18 :0 au cours du co-compostage des 

mélanges A et B 
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Le profil observé pour les deux acides C16 :0 et C18 :0 en phase maturation, laisse envisager 

l’hypothèse que C18 :0, est mieux incorporé lors de la synthèse de substances humiques que 

C16 :0. L'augmentation de C16:0, surtout au cours de la phase thermophile, pourrait être 

expliquée par la dégradation des lipides extractible, et par l'oxydation des autres acides gras 

longues chaînes tels que C18:0. Klamer et Baath (1998), ont montré que l’abondance des 

longues chaines d’acides gras saturés est un indicateur de développement des 

microorganismes à des températures élevées.  Hellman et al. (1997), ont noté que la forte 

augmentation de C16 :0 pourrait être attribuée à la décomposition intense de la matière 

végétale et non à une augmentation de champignons, alors que Allen et al. (2012), a attribué 

l’augmentation de C16 :0 à la distribution des cyanobactéries dans le milieu. 

De même, la spécificité des espèces microbiennes et les conditions physico-chimiques du 

milieu peuvent influencer la composition lipidique et l’expression de différents indicateurs 

d’acides gars identifiés. Il a bien été identifié (Steger, 2003) qu’au début de compostage, les 

champignons et quelques Gram-négatif sont moins abondants. Rhee (2000), quant à lui, a 

montré que les Gram-négatif sont thermotolérants et les Gram-positif sont strictement des 

thermophiles. La légère fluctuation que connait C18 :0 durant ce processus du co-compostage 

(mélange A) peut être attribué à la disparition et l’apparition des communautés bactériennes 

responsables de synthèse de ce composé et/ou à sa décomposition pendant les stades 

intermédiaires. En effet, Steger et al. (2003), ont montré la préférence de dégradation de leurs 

homologues monoinsaturés, lors du compostage de déchets municipaux. Selon les mêmes 

auteurs, ceci constituerait une preuve d’adaptation des microorganismes à l’augmentation de 

la température. 

Les acides gras saturés (C16:0 et C18:0), sont souvent identifiés dans la matière végétale 

(Klamer et Baath, 1998), dans notre cas, ils peuvent parvenir, en partie,  du palmier dattier, 

substrat structurant utilisé lors du co-compostage. C16:0 et C18:0 sont les FAMEs les plus 

répandue dans notre cas,  sont utilisés pour constituer les réserves d'énergie. En effet, ils 

constituent les acides gras de stockage dans les triglycérides, qui sont les principaux 

constituants de la fraction lipidique neutre (Amir et al., 2008). Certains auteurs (Harwood et 

Russell, 1984), ont montré que les acides gras à chaîne courte saturée, la plus abondante 

contenant 16 et 18 atomes de carbone sont non spécifiques et se produisent dans les 

membranes cellulaires des micro-organismes et dans les cuticules des végétaux ou bien dans 

les cires. D’autre part Farrington et  Quinn, (1973) et Pierson, (1978), ont montré que les eaux 

usées domestiques peuvent être reconnues par l'association de quatre acides gras, le 16:0, 18: l 
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(n-9), 18:0 et 18:2 (n-6), qui sont présents en grandes quantités, ce qui pourra expliquer la 

présence de ces acides gras dans les boues utilisées dans notre compostage. 

Le rapport stéarique sur palmitique (C18 :0/C16 :0) augmente pendant la phase thermophile, 

ce qui suggère une augmentation des groupes thermotolérants et thermophiles comme a été 

mentionné par Barje et al. (2008). Ces résultats peuvent être un indicateur de stabilité et de 

maturité de composts. 

Les FAMEs C18 :1 et les acides gras hydroxylés ont été utilisés pour représenter les acides 

gras des bactéries gram-négatif. Venkata-Ramana et al. (2010), ont montré que les acides gras 

des bactéries Gram-négatif isolés dans leur cas d’étude sont du type C18:1ω7c. Hoppe et al. 

(2011), ont isolé des bactéries Gram-négatif caractérisées par des acides gras C18:1ω7c et 

C18:1ω9c. Dans notre cas d’étude, les acide gras C18:1ω9c (mélange A), et C18:1ω7c 

augmentent spécifiquement pendant la phase thermophile (Tableau 2a, 2b), ceci explique la 

corrélation entre ces indicateurs chimiotaxonomiques des espèces thermotolérantes et 

l’augmentation de la température. Albuquerque et al. (2012), ont montré que les acides gras 

des bactéries Gram-négatif isolés sont dominés par C18:1ω7c et C18:1ω7c11-methyl après 

incubation à des températures de l’ordre de 50°C. Après une incubation à des températures de 

30°C, le C18:1ω7c11-méthyl montre une chute. Ceci explique que les acides gras 

monoinsaturés sont des indicateurs taxonomiques des microorganismes de la phase 

thermophile de co-compostage. Cependant les indicateurs hydroxylés sont convertis en 

méthoxylés comme il a été montré par Poerschmann et al. (2005). Del Rio et Hatcher (1998), 

ont montré que les sites hydroxylés sont transformés en méthyl éthers par TMAH.  

3.2.3. Evolution des acides gras linéaires et branchés en C15 :0 et C17 :0 FAMEs 

Les acides gras bactériens (C17:0) subissent une diminution au cours du co-compostage pour 

les mélanges A et B (Figure 5). Les plus grandes teneurs en C17 :0 sont observées pendant la 

première phase du co-compostage (phase thermophile). Steger et al. (2003), ont observé une 

allure similaire pendant la phase thermophile.  
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Figure 5: Abondance relative (%) des FAMEs C15 :0, C17 :0 au cours du co-compostage des 

mélanges A et B 

 

C15:0 qui peut être d’origine microbienne a aussi diminué au cours du co-compostage, ce qui 

a été confirmé par (Kogel-Knabner, 2002). Les C15 :0 peuvent être piégés dans la structure de 

substances humiques ou réticulés par les liaisons ester. Le fait que les substances humiques 

augmentent, au cours du co-compostage, pourra induire une augmentation de la capacité de 

rétention des acides gras. De même, ces acides gras peuvent être réutilisés par les 

microorganismes du milieu, comme source de carbone. Les valeurs élevées de C15 :0 au 

début de co-compostage (Figure 5) peuvent être expliquées par l’origine microbienne, en 

phase de températures élevées, à savoir les microorganismes thermotolérants et thermophile 

(Adiguzel et al., 2009). Selon O’leary (1988), la présence de C15 :0 et C17 :0 est considérée 

comme indicateur de présence des Bacillus thermophiles. La variation de la teneur de  C15 :0 

persiste jusqu’au 3ème mois de co-compostage du mélange B, ce qui explique la présence 

constante et en abondance du groupe responsable de synthèse de ce composé au niveau du 

mélange B, et le prolongement  de sa  phase de stabilisation. 

La diminution des acides gras branchés (i, a) en C17, (indicateurs bactériens) surtout durant la 

phase thermophile (Figure 6), indique que ces acides gras n’aient pas le temps d’être 

accumulés dans le milieu et ils pourraient être rapidement transformés par des mécanismes de  

redistribution des molécules et/ou incorporés dans d’autres structures tissulaires des bactéries, 

ou d’autres groupes de microorganismes du compostage. Amir et al. (2008), ont montré une 
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diminution intense de ces composés durant le compostage, par l’analyse de la fraction des 

lipides neutre (NLFAs). 

 

 

Figure 6: Abondance relative (%) des FAMEs i,a,C15 :0; i,a,C17 :0 au cours du co-

compostage des mélanges A et B 

 

Les acides branchés iso- et antéiso- (i, a) en C15, C16 et C17, indiquent une origine 

bactérienne spécifiquement des bactéries Gram-positif (Parkes, 1987; Amir, 2008; 2010). 

D’après d’autres travaux (Cahyani et al., 2002 ; Lei, 2000; Steger, 2003; Amir et al., 2008), le 

i,C15 :0  est considéré comme un indicateur de la croissance des bactéries Gram-positif au 

cours de la phase de stabilisation de compostage. Dans notre cas, i,C15 :0  a augmenté durant 

la phase thermophile où la température enregistrée est de 65°C (Figure 6), ceci indique la 

présence des bactéries thermophiles type Gram-positif dans notre substrat de compostage. La 

synthèse de ces composés par les bactéries gram-positif s’est étalée sur les deux mois de co-

compostage pour le  mélange A, cependant pour le  mélange B, cette  synthèse  ne dépasse  

pas la phase thermophile (un mois).  

Les variations du pH (Anderson et Domsch, 1993; Anderson et Joergensen, 1997) et 

l’épuisement du milieu en composés facilement métabolisables peuvent en phase de 

maturation expliquer la faible activité des bactéries Gram-positif. 

Selon Baath et Anderson (2003), ces variations peuvent induire des changements de 

comportement de ces acides gras (i,C15:0, et i,a,C17:0). En effet, ces auteurs ont mis en 

évidence l’effet principal du pH sur les acides gras i,C15 :0 et i,a ,C17 :0 (PLFAs), dans les 

sols à pH acides. Néanmoins dans notre cas de co-compostage après la première semaine, le 

pH est resté autour de la neutralité, ce qui explique que dans notre cas le pH est un facteur non 
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significatif. Pendant la phase de maturation, les lipides peuvent être piégés lors du processus 

d’humification, ou les fragments d'acides gras peuvent être liés de manière covalente aux 

substances humiques et/ou être incorporés intégralement dans la structure de substances 

humiques. Schulten et  Leinweber (2000), ont proposé un modèle de structure d’acides 

humiques avec des «vides» susceptibles de piéger ou lier d’autres composés organiques tels 

que des glucides, des protéines, des lipides ou des éléments inorganiques. 

Oshima et Miyagawa (1974), ont montré que l’augmentation des acides gras branchés, 

représentés par l’augmentation de leurs rapports comme aC17:0/aC15:0 et iC17:0/iC15:0 est 

en parallèle avec l’augmentation de la température. Dans notre cas, l’augmentation du 

aC17:0/aC15:0 a été notée dans le mélange A; et le rapport aC16:0/C16:0 ainsi le total des 

FAMEs branché/saturés (FAMEs branchés sur leurs homologues saturés) augmentent pendant 

la phase thermophile du mélange B puis diminuent pendant la phase de maturation. Ces ratios 

indiquent une augmentation des espèces microbiennes, spécifiquement des Gram-positif 

tolérants les hauts degrés de température pendant la phase thermophile et peuvent donc être 

utilisés comme des indicateurs de stabilisation et de maturation. 

3.2.4. Evolution des acides gras à chaines longues 

Le mode long (C20 au C26) majoritairement pair est d’origine végétale. Ces indicateurs 

proviennent de l’oxydation des acides gras végétaux par les microorganismes (Cranwell, 

1984). Leurs teneurs, dans notre cas, sont variables au cours du co-compostage, en raison  de 

leur libération progressive suite à la biodégradation des mélanges boues-déchet de palmier. 

Les fluctuations observées sont le résultat combiné de différents phénomènes qui se 

produisent dans le milieu, minéralisation, métabolisation et polymérisation, en fonction de 

différents stades du co-compostage. L’augmentation de l’indicateur taxonomique C20 :0 

(acide arachidique) pendant la phase de maturation pour les deux mélanges A et B (Tableau 

2a, 2b) peut être expliquée par l’accumulation de ce composé. Dinel et al. (1996), ont montré 

que cet indicateur est un composé récalcitrant. Ceci explique que les acides gras d’origine 

végétale peuvent apparaitre durant la phase de maturation caractérisée par une baisse de 

température et par une augmentation des actinomycètes et des champignons. 

Le substrat initial de co-compostage peut être influencé par la concentration des 

microorganismes, leur présence et leur viabilité, et aussi par le cycle de vie des 

microorganismes (spore, stade végétatif…), leur âge et la phase de latence. 

La prédominance pair / impair ou l'indice (CPI : carbon preference index) pour C20-C30 a été 

calculé selon la formule suivante : CPI = somme (C20-C30) Pair /somme (C21-C31) impair. 
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Cet indice est aussi largement utilisé pour diagnostiquer la distribution des lipides dans les 

tissus végétaux (Wiesenberg, 2012) et pour identifier la distribution de la matière organique 

récente biogénique et la matières de source anthropique (Zheng et al., 2000; Alves et al., 

2001; Guo et al., 2003).   

Dans notre cas, l’indice CPI a augmenté au cours du co-compostage (Figure 7) pour atteindre 

des valeurs comprises entre 15 et 25, après 06 mois du compostage. Dans notre cas, 

l’augmentation de (CPI) indique que le caractère végétal des acides gras est plus marqué ainsi 

que le degré avancé de la biodégradation des déchets de palmier à base de composés ligneux 

et cellulosiques, ce qui peut aussi renseigner sur le degré de maturité des composts finaux. 

 

 

Figure 7 : Evolution de l’indice (CPI) au cours du co-compostage des mélanges A et B 

 

La diversité des microorganismes a été calculée par l’indice de diversité de Shannone « Ish » 

selon la relation suivante: 

 

Ish = − ∑ Pi log2 Pi,                0,5 < ��ℎ < 4,�
� 5 

 

La diversité totale des microorganismes (Ish tot), a relativement augmenté à la phase de 

stabilisation du mélange A, puis diminue vers la fin avec une valeur de l’ordre de 12,5% pour 

le mélange A et 16,7% pour le mélange B. Ish tot diminue pour les deux mélanges, mais il  

reste prédominant tout au long du co-compostage dans le mélange A par apport au mélange B 

(Tableau 3). Tang et al. (2004, 2007) ont montré que la biomasse et la diversité microbienne 

augmente pendant la phase thermophile du compostage et reste élevée pendant plusieurs mois 

avant de diminuer significativement à la fin. L’indice (Ish) de diversité des bactéries non 
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spécifiques (BNS) a des valeurs constantes tout au long du processus de co-compostage du 

mélange A, mais il diminue intensivement dans le mélange B avec un pourcentage de l’ordre 

de 72%. La diversité des microorganismes indicateurs des FAMEs d’origine non spécifique 

(ONS) pour les deux mélanges A et B est la diversité la plus abondante dans les deux 

mélanges, Ish  est maintenu élevé durant les trois premiers mois de co-compostage avec une 

légère fluctuation à la phase de stabilisation, puis il diminue vers la fin avec une valeur de 

l’ordre de 11,27% et 13,88% respectivement pour le mélange A et B. Pour ces groupes, la 

variation de leur indice spécifique peut s’expliquer par la spécificité de ces groupes vis-à-vis 

de la température et sous l’influence des paramètres physico-chimiques du substrat comme 

l’ont montré Blanc et al. (1999), ainsi que par l’épuisement du milieu en substrats facilement 

métabolisables suite au compostage (Amir, 2005);  et peut être due à l’effet de la suppression 

des agents pathogènes, ce qui a été confirmé par Hachicha et al. (2009), ou bien à la 

disponibilité du substrat suite à la stabilisation des déchets qui influence le développement des 

bactéries, comme l’ont  suggéré  Barje et al. (2008). 

 

Tableau 3 : Indice Shannone-Weaver des groupes de microorganismes identifiés 

 
Mélanges 

 
 Ish 

Temps de co-compostage (mois) 

0 1 2 3 6 

 Phase 
thermophile 

Phase maturation 

 
 
A 

Ish tot 3,51 3,53 3,43 3,43 3,07 

Ish ONS 2,66 2,74 2,66 2,72 2,36 

Ish BNS 0,99 0,99 0,99 0,99 0,99 

Ish Gram-
positif 

1,72 1,82 1,76 1,75 1,57 

Ish Gram-
négatif 

0,92 0,94 0,92 0,96 0,99 

 
 
B 

Ish tot 3,34 3,27 3,18 3,05 2,78 

Ish ONS 2,52 2,51 2,5 2,36 2,17 

Ish BNS 0,99 0,8 0,86 0,35 0,28 

Ish Gram-
positif 

1,85 1,8 1,57 1,55 1,39 

Ish Gram-
négatif 

0,79 0,43 0,99 1 0,99 

 

La diversité des bactéries Gram-positif du mélange B diminue vers la fin du co-compostage 

avec un pourcentage de 24,8% par rapport au stade initial, ce groupe de microorganismes est 

maintenu constant durant les trois mois du co-compostage du mélange A, avec un pic relatif 



                                                                                                                                                               Partie I 
  

119 
 

pendant la phase thermophile suivi par une diminution à la fin du co-compostage avec 8,7%, 

ceci s’explique par une grande diversité bactérienne (Gram-positif) dans le substrat initial des 

boues. Plusieurs auteurs (Kato et Miura, 2008 ; Amir et al., 2008; 2010), ont montré une 

augmentation de l’indice de diversité des acides gras phospholipidiques des Gram-positif 

pendant la phase thermophile du compostage, et ils ont attribué la croissance de ce groupe des 

bactéries à la concentration des éléments dégradables. Ceci peut expliquer que l’augmentation 

des Gram-positif pendant la phase thermophile, est favorisé par la richesse de nos substrat 

(boue-déchet vert) en composés facilement métabolisables.  

 
4. Analyses statistiques  

Les résultats de (ACP) entre les esters méthyliques d’acides gras FAMEs au cours du co-

compostage pour les deux mélanges sont illustrés dans la Figure 8.  

Pour les deux mélanges: le pourcentage de la variance dépasse 86% (1er) et 89% (2ème) donc 

l’ACP dans les deux cas résume la presque la totalité de l’information ou de la variabilité avec 

deux composantes seulement (la perte de l’information suite à la simplification par la 

réduction du nombre de facteurs ou composantes est très faible). 

La composante principale ACP, est déterminée selon deux composantes (1 et 2), ces deux 

composantes déterminent 86,24% de l'ensemble des informations pour le mélange A et 

89,42% pour le mélange B avec un taux de variabilité entre les FAMEs de l’ordre de 60,19% 

et 70,59% pour la composante 1, et de 26,05% et 18,83% pour la composante 2, 

respectivement pour le mélange A et B (Figure 8). Le domaine III du mélange A est 

inversement corrélé par rapport aux domaines I et II (Figure 8), qui représentent une 

corrélation proche entre eux. Le domaine I regroupe les FAMEs d’origine bactérienne (Gram-

positif)  (i,C15 :0 ; a,C15 :0  i,C17 :0 ; a,C17 :0), les FAMEs des bactéries non spécifiques  

(C15 :0 ; C17 :0) et les FAMEs d’une origine non spécifique (ONS) (C6 :0 ; C14 :0) ; 

l’analyse de ACP selon la composante 1 (60,19%) montre que ces groupes sont positivement 

corrélés (des valeurs plus proches de 1), les variables du domaine II regroupent les FAMEs 

d’origine bactérienne Gram-négatif C18 :1, des FAMEs ONS (C12 :0, C23 :0, C26 :0) qui 

sont aussi positivement corrélés entre eux.  
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                                        a                                                                           b 

 

Figure 8: Diagramme de composante ACP (a, b) des FAMEs des mélanges A(a) et B(b) 

 

 

Les composés du domaines III (C16 :0, a,C16 :0, C18 :0, C18 :1, C20 :0) sont inversement 

corrélés aux variables de domaine I et II par rapport à la composante 1. Ceci explique bien la 

relation entre ces différents groupes.  

Le domaine II du mélange B est inversement corrélé par rapport au domaine I. Le domaine I 

du mélange B inclus les FAMEs d’origine bactérienne (Gram-positif) (a,C15 :0, i,C15 :0 

i,C17 :0 ; a,C17 :0, a,C16 :0), les FAMEs d’origine non spécifique (C6 :0, C14 :0, C22 :0, 

C23 :0, et C24 :0) et une seule variable des bactéries non spécifiques (C17 :0); l’ensemble de 

ces groupes sont hautement corrélés entre eux selon la composante 1 (70,59%). Les variables 

du domaine II qui inclus les FAMEs d’origine non spécifique (C16 :0, C18 :0, C20 :0) et une 

seule variable C15 :0 d’origine des bactéries non spécifiques se trouve à l’opposé de celles de 

domaine I. Ceci explique une relation entre les groupes de chaque domaine et qui diffère de 

celles des groupes du mélange A.  

La projection factorielle (diagrammes des observations) de ces variables sur le plan en termes 

des deux composantes principales (1 et 2), présentée sur le graphique (Figure 9) montre 

l’affinité des variables selon chaque axe (1 et 2).  
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                                             a                                                                    b 

Figure 9: Diagramme des projections factorielles (1 et 2) des FAMEs des mélanges A(a) et 

B(b) 

 

Le stade 0 du mélange A est inversement corrélé avec le stade 6 mois selon Axe 1, ce qui 

explique la diminution vers la fin des FAMEs notamment pour (a,C15 :0, i,C15 :0 i,C17 :0 ; 

a,C17 :0, C6 :0 et C14 :0 ) qui ont présenté des valeur élevées au stade initial. Ce dernier est 

aussi inversement corrélé avec le stade 3 mois (selon l’axe 2) ce qui est expliqué par le FAME 

i,C15 :0 qui représente une valeur faible au stade initial puis il augmente durant le stade 3. Le 

stade 1 et 2 mois ont même projection par rapport à l’axe 1 et sont inversement corrélé par 

rapport au stade 6 selon l’axe 1; ce rapprochement est confirmé par le FAME C16 :0 qui est 

hautement corrélé avec le stade final (six mois). La corrélation entre les diagrammes ACP et 

diagrammes des observations du mélange B (Figure 9), montre que le stade initial se trouve à 

l’opposé (selon l’axe 1) des deux stades finaux ; il représente une corrélation inverse par 

rapport aux derniers stades 3 et 6 mois; ces derniers ont des valeurs plus proches entre eux 

selon axe 1. Ces rapprochement sont confirmés selon les analyses ACP par la diminution des 

FAMEs du domaine I (C6 :0 et C14 :0, a,C15 :0, i,C15 :0 i, a,C16 :0, C17 :0 ; a,C17 :0, 

i,C17 :0, C22 :0, C23 :0 et C24 :0) et l’augmentation du FAMEs du domaine II (C15 :0, 

C16 :0, C18 :0, et C20 :0) vers la fin. Le stade 0 et le stade un mois ont même variabilité 

selon l’axe 1. 
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La corrélation entre les deux diagrammes ACP et diagrammes des observations des deux 

mélanges (Figure 10) révèle une différence entre le mélange A et le mélange B.  

 

Figure 10 : Diagramme des projections factorielles (1 et 2) des mélanges A et B 

 

Les stades initiaux des deux mélanges A et B se trouvent sur même point, ils ont une même 

corrélation sur l’axe 1 aussi bien sur l’axe 2 (Figure 10), ces deux stades sont inversement 

corrélés avec les stades finaux de 6 mois qui se trouvent à l’opposé selon l’axe 1. Les deux 

derniers stades (6 mois) représentent une même variation mais avec une différence entre les 

deux mélanges A et B. Le stade un mois (phase thermophile) présente même variation selon 

l’axe 1 sauf que le stade 1 du mélange A à des valeurs élevées par rapport au stade du 

mélange B. Les stades deux et trois mois sont inversement corrélés selon l’axe 1 ce qui révèle 

une différence entre les deux mélange A et B.  

Ces approches pour les deux mélanges A et B sont aussi confirmés par la méthode 

classification (hiérarchique) cluster des observations et des variables (Figure 11) qui montre 

une corrélation entre les groupes FAMEs (Gram positif, ONS) avec une légère  différence 

entre les deux mélanges A et B. Le FAME C16 :0 selon analyse cluster confirme la haute 

corrélation avec les stades finaux (six mois).  
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Figure 11 : Dendrogrammes des variables FAMEs pour les deux mélanges A et B 

L'analyse typologique par cluster confirme les analyses avec ACP en ce qui concerne les 

relations entre les FAMEs en fonction de leurs profils au cours du co-compostage. Analyse 

cluster montre une corrélation entre les FAMEs branchés qui sont regroupés avec les 

composés du premier dendogramme (a,C15 :0, i,C15 :0 i,C17 :0 ; a,C17 :0) et les FAMEs 

(C6 :0, C14 :0) qui sont regroupés dans un deuxième dendogramme. Cette analyse  montre 

aussi que C16 :0 connait une forte variation au cours du co-compostage. 

5. Conclusion 

L’analyse des composés organiques au cours de la biotransformation des boues-déchet de 

palmier pendant six mois par la thermochimiolyse analytique (TMAH-Py-GC-MS) permet de 

suivre l’activité microbiologique du milieu à différentes stades de co-compostage. Les 

résultats ont mis en évidence que les lipides totaux diminuent avec un taux d’abattement de 

43% pour les mélanges A et B. Les différentes familles de biomarqueurs taxonomiques 

(FAMEs) identifiées sont les  acides gras saturés, insaturés, branchés iso et anteiso et dont le 

comportement est tributaire des phases de co-compostage (phase de stabilisation et phase de 

maturation). Les FAMEs indicateurs des bactéries Gram-positif (caractérisant les phases 
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thermophiles) ont diminué vers la fin de co-compostage, les indicateurs taxonomiques des 

bactéries non spécifiques, et les indicateurs des groupe d’origine non spécifique (ONS) à 

l’exception de FAMEs C16 :0 et C18 :0 qui ont connu une augmentation vers la fin du co-

compostage pour les deux mélanges A et B. l’augmentation des rapports C18 :0/C16 :0 ; 

a,C17 :0/aC15 :0 et aC16 :0/C16 :0 pendant la phase thermophile est un indicateur de 

stabilisation et maturation des substrats de co-compostage. La maturité du compost final 

s’accompagne aussi d’une augmentation de l’indice CPI, ce qui met en évidence 

l’enrichissement du milieu en FAMEs d’origine végétale et qui résultent de l’attaque des 

composés récalcitrants ligno-cellulosiques. Le profil de FAMEs a permis de caractériser les 

spécificités de chaque phase de compostage et a permis d’identifier les structures spécifiques 

de la communauté qui caractérise les composts matures.  
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Chapitre 3: Evolution des composés ligneux au cours du co-compostage 

 

1. Introduction 

Les effets des composts sur le système sol-plante sont généralement attribués aux éléments 

fertilisants (N, P, K….) mais aussi aux différents composés organiques humiques et non 

humiques dont les teneurs varient en fonction des  conditions du compostage et de l’origine 

des matières compostées (Mustin, 1987). La fraction non humique à des caractéristiques 

chimiques complexes dont la majorité des composés provient des résidus de constituants 

organiques des végétaux, animaux et microbiens. Ces composés sont retrouvés souvent dans 

les boues et les déchets verts. 

La lignine est l’un des principaux composés organiques de déchets verts et le plus abondant 

biopolymère dans la nature après les polysaccharides (Kögel-Knabner, 2002; Marche et al., 

2003). Cette macromolécule est un polymère complexe composé d’unités de type 

phénylpropane tels que l’alcool coniférylique (unité guaiacyle), l’alcool p-coumarylique et 

l’alcool sinapylique (unité syringyle), liées entre elles par une grande variété de liaisons 

chimiques, ce qui rend la lignine résistante à la dégradation (Marche et al., 2003). Ce 

polymère aromatique intervient dans la rigidité de la paroi cellulaire et rend les plantes plus 

résistantes à l’attaque des organismes pathogènes. Ainsi il est un constituant principal de la 

biomasse lignocellulosique, ce complexe formé de polymères de lignine, de cellulose et 

d’hémicelluloses, contient 40-60 % de cellulose, 20-40 % d'hémicelluloses et 10-25 % de 

lignine. Les fibres de cellulose peuvent être étroitement liées aux hémicelluloses et à la 

lignine par des liaisons hydrogène ou des liaisons covalentes, ester ou éther (Kögel- Knabner, 

2002). Cependant la structure chimique de la lignine n’est pas encore bien résolue.  

Jusqu’à présent, la lignine est classée comme une macromolécule tridimensionnelle, dont la 

structure est tributaire à la polymérisation de sous-unités liées entre elles par trois principales 

liaisons: les liaisons arylglycérol-β-aryléther qui peuvent représenter jusqu’à 50% des 

liaisons, et en moindre proportions les liaisons carbone-carbone et les liaisons 

phénylcoumaranes. Ces composés ligneux sont des précurseurs des substances humiques 

(Stevenson, 1982), ils constituent l’objet de la première hypothèse de formation de la 

deuxième fraction du compost, la fraction humiques, par le processus d’humification qui 

répond au phénomène de condensation entre acides aminés et les composés issus de la 

dégradation de la lignine; comme l’ont montré Waksman (1936) et Piccolo (2002). Cette 

fraction humique, issue de la dégradation des composés récalcitrants du compost dont la 
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« lignine », est un composé organique stable impliqué dans nombreuses fonctions du sol. 

Bresson et al.  (2001), ont montré que l’ajout du compost, en raison de ces composés 

organique apportés,  joue un rôle efficace pour lutter contre la dégradation de la surface du 

sol. Les composés organiques contenus dans le compost renforcent aussi la qualité physico-

chimique et biologique du sol  (Pagliai et al., 2004). Tejada et al. (2006), ont aussi montré  

que l’addition d’amendements organiques stables permet une remédiation de sols pollués, en 

luttant notamment contre la toxicité saline. Guittonny-Larchevêque (2004), a montré que 

l’application de compost mature dans le sol pollué est capable de diminuer, à court terme, le 

stress toxique potentiel qu’exercent le nickel (Ni) et le zinc (Zn) sur les végétaux ;  et 

améliore à long terme la fertilité du sol et favorise le processus de reforestation par 

amélioration de la qualité des plantes, et réduire le nombre de maladies occasionnées par les 

pathogènes issus du sol (Erhart et al., 1999; Cotxarrera et al., 2002). L’humus formé par la 

lignine, durant la phase de maturation, peut jouer un rôle important comme agent chélateur en 

éléments traces métalliques (ETM), cet humus peut d’un coté diluer la teneur en ces (ETM) et 

d’une autre coté peut constituer un apport exogène contrôlé en éléments nutritifs pour les 

plantes. L’apport de ces composés organiques de compostage permet de remédier les sols 

contaminés par les polluants organiques en augmentant la photo-dégradation de pesticides 

comme l’Irgarol (Breitung et al., 1996, Bruns-Nagel etal., 1998 ; Guittonny-Larchevêque, 

2004;  Amine-Khodja et al., 2006). De plus, ces composés organiques de compost ont un effet 

important sur les microorganismes des sols qui jouent un rôle important dans le maintien de la 

structure et la qualité du sol. En général, les qualités d’un compost sont tributaires, en partie,  

de la matrice humique dont le précurseur principal est la lignine. Selon Bahri (2008), les 

dérivés ligneux pourraient être rapidement adsorbés sur les particules du sol. En raison de leur  

propriété chimique récalcitrante, les dérivés ligneux constituent une réserve dans le sol 

(Dagley, 1975; Flaig et al., 1975). Le temps de séjour de ces composés récalcitrants varie 

entre 20 à 38 ans  (Rasse et al., 2006; Heim et  Schmidt, 2007) avec un temps de séjour 

moyen de l’ordre de 7 ans, ce qui peut constituer un réservoir potentiel de précurseurs de 

substances humiques. 

L’objectif du présent chapitre est d’identifier les molécules et la transformation des composés 

ligneux et leurs dérivés au cours du co-compostage de boue de STEP et déchet de palmier par 

pyrolyse couplée à la chromatographie phase gazeuse-spectroscopie de masse (Py-GC/MS). 

Cette technique est rapide, et sensible à la caractérisation des structures des macromolécules 

(Leinweber et  Schulten, 1999; Kögel-Knabner, 2000; Gonzalez-Perez et al., 2007) à savoir 
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les composés ligneux et les acides humiques (Fu et  Qing, 1995; Chefetz et al., 2002; Fahmi et 

al., 2007; Pallo et al., 2011).  

2. Materiel et Méthodes 

2.1. Py-GC-MS  

Les échantillons du compost lyophilisés ont été broyés (0,5 mg) puis pyrolysés à l’aide d’un 

pyrolyseur Frontier Lab (EGA PY 3030 D), équipé d’un passeur d’échantillons. La pyrolyse a 

été réalisée à 600°C pendant une minute (source : 220°C, l’interface : 280°C, rapport de 

division 100/1). Un courant d'Hélium (débit constant : 1ml/min, pression en fonction de 

température) entraîne les produits de pyrolyse vers le chromatographe en phase gazeuse 

couplé à un spectromètre de masse. Le pyrolyseur est couplé à un chromatographe en phase 

gazeuse et à un spectromètre de masse quadrupolaire (ionisation par impact électronique 70 

eV) Shimadzu (GCMS QP2010 Ultra). Le pyrolyseur est constitué d’un micro-four en 

céramique directement relié à l’injecteur du GC/MS. La séparation des composés en GC est 

réalisée sur une BPX (SGE) colonne capillaire (30 m de long, 0,25 mm de diamètre, 0,25 

microns d'épaisseur de phase). La température de la colonne est programmée de 60 à 300 ° C 

à 5 ° C. min-1 et maintenue à 300 ° C pendant 30 min. Les pyrogrammes sont exploités à l'aide 

du logiciel GC-MS solution Shimadzu. Les composés ont été identifiés sur la base de leurs 

temps de rétention en GC et par comparaison de leurs spectres de masse avec les normes et les 

données de la littérature. 

La pyrolyse des composts permet d’observer les composés organiques tels que les composés 

ligneux, azotés, polysaccharides, hydrocarbure aliphatiques et stéroïdes. L’abondance relative  

Pi de chaque produit de pyrolyse à été calculé à partir le rapport entre l’air de pic de chaque 

produit par rapport à la somme de tous les pic identifié dans le pyrogramme (Ayuso, 1996, 

Amir  et al.,  2010) : 

Pi = 
��

∑ ���
�

 

 

3. Résultats et Discussion 

3.1. Analyse des pyrogrammes et identification des composés organiques 

Les pyrogrammes (Figure 1) montrent une diversité importante des composés organiques 

obtenus à partir des  échantillons boues /déchets palmier, à différents stades du co-

compostage par Py-GC-MS, en termes de teneurs relatives.  Les principaux composés 
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identifiés dans les pyrolysats ont été regroupés en cinq grandes catégories (Tableau 1): 

composés provenant de la pyrolyse des polysaccharides (PS), composés azotés (N), produits 

provenant de la lignine (LIG), des composés hydrocarbures aliphatiques (HYD) et les 

composés  stéroïdes (STR).  

La teneur des polysaccharides est globalement inférieure à 6 % et le taux de leur 

décomposition est de 50 et 28 %, après 6 mois du co-compostage respectivement pour le 

mélange A et B. L’analyse de nos échantillons par pyrolyse a permis d’identifier des motifs 

furaniques (furanone et furfural). Ces dérivées sont considérés comme pyrolysat des 

polysaccharides (Helleur et al., 1985 ; Pouwels, et al., 1987; Dignac et al., 2005). (Hayes et 

al., 1989), ont montré que ces composés de biodégradation sont issue de la fraction 

polysaccharidique des végétaux. Zhao et al., (2012), ont montré la présence des dérives 

furaniques (furane et benzofuran) dans la fraction des acides humiques par l’analyse Py-GC-

MS.  

Les teneurs des composés azotés est généralement inférieure à 8% avec un taux de 

dégradation moyen qui est de 24 et 33 %, respectivement pour le mélange A et B. Parmi les 

composés azotés identifiés, méthylpyrole, benzylnitrile, indole et le méthylindole. Après 6 

mois du co-compostage, on constate une augmentation de 31% pour le méthyle pyrole et de 

13% pour benzylnitrile. Par contre, l’indole a diminué de 10%, alors que le méthylindole est 

presque constant avec une légère augmentation durant la phase thermophile. Le méthylpyrole 

est connu comme un produit dérivé des protéines (Tsuge, 1985), bien que ce composé 

méthylpyrol peut aussi être dérivé de la pyrolyse des pigments des chlorophylle (Sinninghe-

Damsté, et al., 1992). L’indol et le méthylindol, proviennent des protéines et des peptides 

contenant le tryptophane (Tsuge, et al., 1985), ceci montre la présence des protéines dans 

notre compost et qui proviendraient  des boues activées utilisées. Le benzonitrile est un 

produit de pyrolyse (Nierop et al., 2001), qui peut contribuer à la formation des acides 

humiques (Zhao et al., 2012).  

La teneur des stéroïdes est de 30 et 32% avec un taux de dégradations de 68 et 54,5 %, 

respectivement pour le mélange A et B. La teneur des hydrocarbures est de 17 et 15%, avec 

un taux de décomposition très importants de 83 et 75%, après 6 mois du co-compostage, 

respectivement pour A et B. Les teneurs en composés ligneux sont de 41 % aux stades 

initiaux et voisines de 50% aux stades finaux. En tenant compte de la biodégradation dans le 

milieu, le taux de décomposition des composés ligneux est de 27 et 25%, respectivement pour 

le mélange A et B, après 6 mois du co-compostage. 
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Figure 1: Les pyrolysats identifiés des composés organiques au cours du co-compostage des 

mélanges A  et B 

 

L’évolution de la teneur de composés ligneux dépend de l’activité des micro-organismes et du 

processus d’humification. Néanmoins, le milieu est complexe à travers la diversité des 

composés de la biodégradation, à ceci il faut rajouter les produits organiques secondaires 
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(transformés à partir d’un produit primaire pyrolysé), qui peuvent réagir avec la lignine qui 

demeure le précurseur principal de substances humiques. 

 

Tableau 1: Variation  des taux de dégradation des produits identifiés par Py-GC/MS au cours 

du co-compostage 
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 Mélange A  

0  

Phase 

1** 

41,75 6,1 4,36 30,33 17,43 0 0 0 0 0 

1 46,38 6,16 4,61 28,91 13,91 8 17 12,6 22,9 43,5 

6 Phase 

2*** 

50,81 7,73 4,17 24,64 12,63 27 24 50 68 83 

 Mélange B 

0 Phase 

1** 

41,65 7 3,82 32,5 15,01   0 0 0 0 0 

1 

 

40,24 5,36 5,7 35,24 13,44 21,5 48,5 15 8,4 26,5 

6 Phase 

2*** 

49,12 7,54 3,81 28,39 11,13 25 33 28,2 54,5 75 

*Dégradation exprimé par rapport à la valeur initial (T0) de chaque composés organiques, ** phase 1 : Phase de 

stabilisation, *** phase 2 : Phase de maturation. 

 

La dégradation de la lignine dans des conditions aérobies est très variable en fonction des 

conditions expérimentales. Lynch et Wood (1985) affirment que la lignine se dégrade 

rarement au cours du compostage. Toutefois, Hammouda et Adams (1989) ont mesuré des 

taux de dégradation de la lignine allant de 17% à 53% de l’herbe initiale pendant 100 jours de 

compostage. Tomati et al. (1995) ont mesuré une réduction de 70% de la teneur en lignine 

dans du compost de déchets d'olive après 23 jours (la phase thermophile), à une humidité 

entre 65-83%. En revanche, dans une étude d'incubation en laboratoire, Horwath et al. (1995), 

ont mesuré une dégradation de la lignine de 39% pendant la phase thermophile et 25% au 
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cours de la phase mésophile lors du compostage de l’herbe. Selon  Yang et al. (1980), 

l’incubation en présence de Phanerochaete chrysosporium, pendant deux semaines à 39-40 

°C, a permis  d’augmenter le taux de dégradation de lignine de 5,2% à 29,8%. Les différents 

taux de dégradation de lignine ne sont pas seulement attribués aux conditions du compostage 

(température, humidité et teneur d’azote...), mais peuvent s’expliquer, en partie, par l’origine 

de la matière végétale à composter. Ladisch et al. (1983), ont  montré que la lignine de 

gymnospermes est composée d'alcool coniférylique, et celui des angiospermes comme le 

palmier dattier que nous avons utilisé, est composé d'alcools à la fois coniférylique et 

sinapylique, et l'herbe est composée de la lignine coniférylique, sinapylique, et p-coumaryl 

alcools. 

Dans notre cas, le taux de dégradation de la lignine (Tableau 1) est de 8 et 21,5 % pendant la 

phase thermophile et de 27 et 25% à la fin de phase de maturation respectivement pour les 

mélanges A et B. Cette différence de dégradation entre les deux phases du co-compostage est 

liée aux conditions du milieu, en particulier la présence d’azote, des actinomycètes  et des 

champignons décomposeurs. La phase de maturation semble mieux adaptée à la dégradation 

de la lignine. Différents auteurs (Mustin, 1987 ; Ait Baddi et al., 2004) ont montré qu’après la 

phase de stabilisation, qui est caractérisée par l’intense activité microbiologique et une 

biodégradation des molécules facilement métabolisables, l’épuisement du milieu ralentit 

l’activité des bactéries et déclenche l’activité fongique ayant la capacité enzymatique 

susceptible d’attaquer la lignine. Une spécificité d’attaque est surtout enzymatique de ces 

composés malgré leurs structures complexes, principalement par des champignons aérobies 

filamenteux et les actinomycètes (Kirk et Farrell, 1987 ; Tuomela et al., 2000). Cependant, 

Tuomela et al. (2000), ont rapporté que la lignine subit de fortes modifications et dégradations 

pendant le compostage. De même, Kogel-Knabner (2002), a expliqué que la lignine subit une 

oxydation graduelle ainsi qu’une incorporation de groupements carboxyles durant sa 

biodégradation. Il en résulte une dégradation partielle de la lignine, et une libération de 

molécules qui constituent, avec d’autres molécules issues de la dégradation des composés non 

ligneux, des précurseurs de substances humiques, par des mécanismes de polymérisation qui 

demeurent complexes  (Piccolo et al., 2000). Le suivi des composés issus de la dégradation de 

lignine par Py-GC-MS, permettra certainement d’identifier ces composés et d’apporter des 

informations quant à leurs biodégradation, et/ou leurs  incorporation lors de la formation des 

substances humiques et /ou leurs adsorption par la matrice organique du compost. 

3. 2. Evolution des composés ligneux au cours de co-compostage  
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L’analyse des pyrogrammes type (TIC) a montré la présence de 11 principaux dérivés ligneux 

(Figure 1, Tableau 2). Ces dérivés identifiés peuvent être regroupés en deux groupes en 

fonction de leurs comportements durant le processus du co-compostage. Le groupe 1 est 

composé de 7 dérivés (toluène; 2,4-diméthylbenzène; éthylbenzène; styrène; 1-éthyl-2-

méthylbenzène; 4-méthylphénol et 2-méthylnaphthalène) dont les teneurs diminuent au cours 

du co-compostage. Le groupe 2 est composé de 4 dérivés (phénol; benzofuran; 

éthylméthoxyphénol et diméthoxyphénol), dont les teneurs augmentent au cours du co-

compostage.  

 

Tableau 2: Structures moléculaires et temps de rétention des dérivés identifiés par Py-GC-

MS au cours du compostage de boues de STEP-déchets de palmier 

Composés ligneux du 
mélange A and B 

RT 
(mn) 

N° du 
pic 

Composés Structures moléculaires 

Toluéne 3,97 1 Alkylbenzène 

 

2,4-diméthylbenzène 5,30 2 Alkylbenzène 

 

éthylbenzène 5,84 3 Alkylbenzène 

 

Styrène 6,57 4 Alkylbenzène 

 

Phénol 9,05 5 phénol 

 

1-éthyl-2-méthylbnzène  10,43 6 Alkylbenzène 

 

4-méthylphénol 11,92 7 Alkylphénol 

 

Benzofuran 16,41 8 furane 
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Ethylméthoxyphénol 19,06 9 Guaiacyl 

 

2-Methylnaphthalene 19,19 10 Alkylnaphthalene 

 

Diméthoxyphénol 25,76 11 Syringyl 

 

 

 

Ces molécules sont des dérivés benzèniques plus ou moins substitués (méthyl ou éthyl), des 

dérivés hydroxylés (phénols) ainsi que des dérivés polyaromatiques (benzofuran, 2-

méthylnaphthalène) issus de structures végétales comme la lignine ou les tanins présentes 

dans les déchets de palmier (Macheix et al., 2005).  Selon Zhao et al. (2012), les composés 

aromatiques dérivés de la lignine sont également des composantes majeures de pyrolysats.  

Les dérivés phénols peuvent provenir de la lignine décomposée du tronc (Saiz-Jimenez et De 

Leeuw, 1987), des dérivés d'autres structures, comme les protéines, les acides 

polycarboxyliques  (Bracewell et al., 1980), et des polysaccharides (Wilson et al., 1983). 

Selon les mêmes auteurs, une grande partie des phénols et méthoxy-phénol proviennent de 

biodégradation de la lignine. Le toluène peut provenir de la lignine (Klap et al., 1998), comme 

aussi bien que des protéines ou d’acides aminés (Nierop et al., 2001). Fabbri (2001), a montré 

que le toluène et le styrène sont libérés lors de la pyrolyse, à la fois d’origine naturelle et des 

polymères synthétiques. Le styrène peut provenir de la lignine mais plus surement des 

protéines/peptides et des tannins non hydrolysables dégradés (Dignac et al., 2006). D’autres 

études ont considéré le styrène comme le marqueur de dégradation de la lignine (Nierop et al., 

2005). D'autres auteurs (Fabbri, 2001; Junga and Park, 2005; García-Peña et al., 2008, Chen 

et al., 2013), ont aussi identifié certaines molécules, dans l’environnement et dans certains 

déchets organiques, comme des contaminants, benzène, toluène, éthybenzène, et styrène, ceci 

peut expliquer que dans notre cas, une partie de ces composés peuvent aussi provenir des 

boues de STEP.  

Dans nos conditions expérimentales, la diminution des dérivés ligneux, après 6 mois du co-

compostage est de 82,59 et 42,55 % pour 2,4-diméthylbenzène; de 78,59 et 75,93 % pour le 2-

méthylnaphthalène; de 72,35 et 63,85 % pour le 1-éthyl-2-méthylbenzène; de 66,31 et 64,81 
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% pour éthylbenzène, 24,71 et 20,96 % pour le styrène ; de 17,28 et 26,8 % pour toluène, et 

de 3,65 et  12,96 % pour le 4-méthylphénol, respectivement pour les mélanges A et B (Figure 

2). 

 

 

Figure 2: Evolution de différents composés ligneux, ayant diminué par rapport à T0, au cours 

du co-compostage des mélanges A et B 

 

Cette diminution de taux des dérivés ligneux est en partie le résultat de leur métabolisation et 

biodégradation favorisée par les conditions du co-compostage (humidité, température et la 

présence des micro-organismes décomposeurs), pendant les deux principales phases de 

compostage (phase de stabilisation et phase de maturation). Bien que la lignine résiste à 

l’attaque de la plupart des microorganismes, d’autres types spécifiques des microorganismes, 

sont connus pour avoir un pool enzymatique pour attaquer la lignine et ces dérivés dans le 

milieu. En particulier certaines souches bactériennes et les champignons qui ont été identifiées 

pour dégrader la lignine. Des études récentes ont montré que les composés dérivés de la 

lignine sont rapidement dégradés dans le sol (Gleixner et al., 2002; Dignac et al., 2005). 

D’autres auteurs ont montré que quelques espèces bactériennes pourraient métaboliser la 

lignine et les composés liés à la lignine en composés de faible poids moléculaire (Jokela et al., 

1987; Kumar et al.,  2001). Ceci peut justifier les taux de diminution des dérivés ligneux 

observés lors du co-compostage des mélanges A et B. Dans notre cas, le mélange B (constitué 

de 50% de boues) a présenté un taux de dégradation de dérivés ligneux de 21,5 % en phase de 

stabilisation, alors que le mélange A (1/3 de boues) ne présenté que 8%; ceci peut s’expliquer 

par l’enrichissement du milieu en inoculum bactérien par les boues activées utilisées et qui a 
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favorisé la dégradation des composés ligneux pour le mélange B pendant la phase 

thermophile. Raj (2007), a identifié trois souches bactériennes : Paenibacillus, Aneurinilyticus 

et Bacille espèces d'Aneurinibacillus qui agissent sur la décoloration de la lignine et la 

libération des composés aromatiques de faibles poids moléculaires, après 06 jours 

d'incubation. Au cours de la minéralisation de lignine, une partie du carbone peut être dissoute 

dans l'eau (Hofrichter et al., 1999; Steffen et al., 2000; Tuomela et al., 2002), et une autre 

partie du carbone, extrêmement faible, dérivés de la lignine à travers son processus de 

transformation est incorporée dans la biomasse microbienne (Martin et al., 1980; Stott et al., 

1983). 

Les Basidiomycètes et Ascomycètes, sont les principaux décomposeurs de la lignine dans la 

nature (Tuomela et al., 2000). Selon Kirk et Farell (1987). Les champignons grâce à leurs 

activités enzymatiques (ligninolytique) peuvent libérer un certain nombre de fragments 

aromatiques de faible poids moléculaire par des changements oxydatifs et la dépolymérisation 

progressive de la lignine. Phanerochaete chrysosporium est un champignon de pourriture 

blanche, ayant fait l’objet de nombreuses études pour ses capacités de production d’enzymes 

actives dans la dégradation de la cellulose et de la lignine, à des températures optimales de 36 

à 40°C avec un maximum de 46 à 49°C (Mouchacca, 1997). Nakasaki et al. (2009), ont 

montré que les actinomycètes thermophiles (Thermobifida fusca) produisent des enzymes 

pour la dégradation des composés lignocellulosiques. Les actinomycètes agissent plus 

tardivement, ils apparaissent aussi bien lors de la phase thermophile que pendant la phase de 

maturation du compostage  (Tuomela et al., 2000; Xiao et al., 2011). García-Peña et al. 

(2008), ont montré la biodégradation du benzène, éthylbenzène et toluène dans des biofiltres à 

base d’un champignon filamenteux Paecilomyces variotii CBS115145. Gunsch et al. (2005), 

ont montré qu’Exophiala lecanii-corni est capable de dégrader plusieurs composés organiques 

y compris l'éthylbenzène. D’autres auteurs ont mis en exergue la biodégradation du styrène 

par les Pseudomonas sp (O'Leary et al., 2002) et par la souche Rhodococcus pyridinovorans, 

utilisée pour le traitement des eaux usées (Jung et  Park, 2005). Il est très connu, en matière du 

compostage, que la phase de maturation est dominée essentiellement par l’activité des 

champignons et des actinomycètes, ce qui expliquerait, en partie, les taux de diminution, 

observés pendant notre cas en phase de maturation et qui sont de l’ordre de 27 et 25 %, 

respectivement pour les mélanges A et B.   

Le groupe des 7 dérivés ligneux qui diminuent au cours du co-compostage peuvent être 

classés en deux catégories. La première catégorie regroupe le 2,4-diméthylbenzène, 2-

méthylnaphthalène, 1-éthyl-2-méthylbenzène et éthylbenzène dont le taux de diminution est 
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élevé (entre 40 et 82%). Cet abattement très élevé laisse avancer l’hypothèse que ces 4 dérivés 

sont facilement biodégradables, lors du compostage de boues-déchets de palmier, ou bien sont 

facilement transformés en d’autres dérivés ligneux ayant augmenté au cours du co-

compostage. La deuxième catégorie regroupe le styrène, toluène et 4-méthylphénol dont 

l’abattement est faible à moyen et qui est compris de 3 à 27%. Ceci laisse prédire que ces 

dérivés sont adsorbés par la matrice organique du compost y compris les substances 

humiques, et/ou transformés en d’autres dérivés qui augmentent au cours du compostage,  

et/ou bien ils sont incorporés directement dan la structure des substances humiques. De plus, 

la légère augmentation observée pendant la phase de stabilisation qui est de l’ordre de 3,4 % 

pour le dérivé 4-méthyphénol (mélange A) et de 4,13% pour le styrène (mélange B) est 

attribué aux phénomènes d’adsorption-désorption sur la matrice organique. Des phénomènes 

identiques ont été mis en évidence pour les HAPs, lors du compostage de boues de lagunage-

paille (Amir et al., 2005) et boues activées-gazon (Hafidi et al., 2008). Chen et al. (2013), ont  

étudié les phénomènes d’adsorption-désorption du toluène sur les déchets organiques solides. 

Ils ont montré que la matière humique peut former une liaison covalente avec du toluène et/ou 

des intermédiaires de la biodégradation du toluène, avec une affinité plus importante pour les 

acides humiques par rapport aux acides fulviques. Haas et Kaplan (1985), ont mis en évidence 

la liaison acide humique-toluène. Zhao et al. (2012), ont  identifié l’ensemble de ces dérivés 

lors de l’étude des acides humiques par Py-GC-MS. 

Pour l’ensemble de ces 7 dérivés (2,4-diméthylbenzène, 2-méthylnaphthalène, 1-éthyl-2-

méthylbenzène, éthylbenzène, styrène, toluène, 4-méthylphènol) les  teneurs relative (en %) 

sont inférieures à 11% pour A et B, à l’exception du toluène qui reste à 28,4 et 27,2%, après 6 

mois du co-compostage, respectivement pour le mélange A et B. Ces quantités de dérivés 

peuvent correspondre aux dérivés incorporés dans les substances humiques, dont les teneurs 

sont de 30 et 26 g/kg respectivement pour le mélange A et B, en plus des débris végétaux non 

composés dans lesquels les dérivés ligneux restent intacts. Néanmoins pour le toluène, la 

valeur enregistrée peut être expliquée, par son adsorption par les acides humiques dont les 

teneurs sont de 18 g/kg (mélange A) et 13 g/kg (mélange B) en raison de leurs affinités, 

comme l’ont montré Chen et al. (2013). Les enzymes ligninolytiques peuvent également 

polymériser la lignine, en augmentant sa liaison avec les substances humiques (Dec et Bollag, 

1994; Hatakka, 2001). Selon plusieurs études, la lignine et ses dérivés constituent les 

précurseurs nécessaires pour la formation des substances humiques (Tate, 1987; Shevchenko 

et Bailey, 1996 ; Amir et al., 2006). La liaison des dérivés ligneux avec les substances 
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humiques (liaisons covalentes), induit une résistance à la dégradation par les champignons 

(Haider et al., 1977 ; Tate, 1987).  

Le groupe des 4 dérivés ligneux qui augmente au cours du co-compostage est présenté sur la 

Figure 3. Ces augmentations sont de l’ordre de, 257 et 227% pour le phénol, 208 et 287% 

pour le benzofurane, 113 et 146% pour éthylmethoxyphénol et de 266 et 456% pour le 

diméthoxyphénol, après 6 mois du co-compostage, respectivement pour le mélange A et B.  

 

Figure 3: Evolution de différents composés ligneux, ayant augmenté par rapport à T0, au 

cours du co-compostage des mélanges A et B 

Ceci peut s’expliquer par une accumulation de ces dérivés au fur et à mesure de leur libération 

suite à l’attaque partielle de la lignine. Il s’en suit l’incorporation de ces dérivés dans la 

structure des substances humiques et/ou adsorbés par celles-ci. Dans notre cas, les teneurs des 

substances humiques sont de 17 et 15 g/kg au stade initial, et de  30 et 26 g/kg au stade final, 

respectivement pour les mélanges A et B. Lors de l’analyse par pyrolyse à différents stades, le 

pyrolysat s’enrichi par l’ensemble des dérivés y compris ceux qui sont incorporés ou adsorbés 

sur les substances humiques. Zhao et al. (2012), ont identifié l’ensemble de ces dérivés lors de 

l’étude des acides humiques par Py-GC-MS. D’autres réactions peuvent se produire dans le 

milieu et qui permettent la transformation des dérivés qui diminuent (groupe de 7) au cours du 

co-compostage pour donner naissance aux nouveaux dérivés (groupe de 4), ce qui 

expliquerait, en partie, leurs augmentations. Les dérivés benzéniques sont facilement 

transformés en phénols par différentes oxydases par le biais d’une peroxydation partielle du 

cycle,  leur conversion par des enzymes de type laccase en dérivés alkylés nécessitent un 

milieu réducteur (Macheix et al.,  2005). La production de benzofurane peut être associée soit 
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à la diminution du styrène initialement présent soit à une conversion liée à la pyrolyse en 

phase gazeuse de l’échantillon. La présence prépondérante de composés aromatiques 

benzofuran suggère un caractère fortement humifié du matériel organique (Righi et al., 1995). 

D’autres auteurs (Guthrie et Pfaender, 1998), ont confirmé que certains composés 

benzéniques sont incorporés en grande partie (43-80 %) à la structure de substances 

humiques, ce qui en faveur de l’implication de différents dérivés ligneux qui augmentent, au 

cours du co-compostage  dans le processus d’humification. 

Afin d’évaluer ces changements structurels produits au cours de la biotransformation de la 

lignine et la formation des substances humiques, l’indice de la diversité  de Shannone Weaver 

(Ish) a été calculé selon la relation suivante :  

 

Ish = − ∑ Pi log2 Pi,                0,5 < ��ℎ < 4,�
� 5 

Avec Pi : abondance relative de chaque dérivé   

 

L’indice de Shannon Weaver (Ish) reflète le degré de diversité à l’intérieur du polymère 

(lignine) et par conséquence des substances humiques. Un indice (Ish) faible désigne une 

diversité et un système complexe. Plusieurs auteurs (Alcaniz et al., 1983 ; Ayuso et al., 1996) 

ont utilisé (Ish) pour étudier l’organisation des composés organiques du sol et des acides 

humiques. Amir et al. (2006b) l’ont utilisé pour étudier des acides humiques par Pyrolyse-

GC-MS et Amir et al. (2006a) pour les acides fulviques. Ayuso et al. (1996) ont montré que la 

faible valeur de (Ish), déterminée à partir des données de pyrogramme, doit être le résultat 

d’un processus sélectif tel que l’humification. 

Dans notre cas (Figure 4), l’indice Ish (mélange A) est relativement élevé au début du co-

compostage puis il diminue vers la fin de la phase de maturation. Pour le mélange B, Ish reste 

faible au début du co-compostage, augmente pendant les stades intermédiaires et diminue à la 

fin du co-compostage. L’augmentation s’explique par  l'augmentation relative de la diversité 

structurelle de la lignine , ce qui enrichi la qualité des substances humiques par la formation 

de dérivés de lignine avec d’autre structure, les composés azotés, les polysaccharides, les 

lipides et d’autres composés non déterminés dans la présente étude à savoir les quinones et 

hydroquinone. La diminution de l’indice de Ish à la fin du co-compostage peut s’expliquer par 

l'importance des processus sélectifs et/ou d'oxydation des chaînes latérales et des sous unités 

des polymères de la lignine. Ceci correspond à une faible diversité des dérivés de la lignine à 

la fin du co-compostage, en raison de leur incorporation et/ou adsorption de ces derniers aux 
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structures des substances humiques. Amir et al. (2006a) et Ayuso et al. (1996), ont publié des 

résultats comparables et ont attribué la faible valeur de l’indice Ish aux processus sélectifs.  

 

 

Figure 4: Evolution de l’indice  de Shannon Weaver (Ish) au cours du co-compostage 

des mélanges A (Ish A) et B (Ish B) 

 

 

4. Conclusion 

L’identification et le suivi des composés ligneux lors du co-compostage montrent un taux de 

dégradation de la lignine de 8 et 21% pour la phase de stabilisation et de 27 et 25% à la fin de 

phase de maturation respectivement pour les mélanges A et B. Ceci est le résultat de leur 

métabolisation et biodégradation favorisée par les conditions du compostage : humidité, 

température et la présence des micro-organismes décomposeurs. Les principaux composés 

ligneux identifiés sont classés en deux groupes. Le premier groupe est constitué de 7 

composés qui diminuent avec différents pourcentage au cours du co-compostage (82,59 et 

42,55 % pour 2,4-diméthylbenzène; de 78,59 et 75,93 % pour le 2-méthylnaphthalène; de 

72,35 et 63.85 % pour le 1-éthyl-2-méthylbenzène; de 66,31 et 64,81 % pour éthylbenzène 

24,71 et 20,96 % pour le styrène;  de 17,28 et 26,8 % pour le toluène, et de  3,65 et  12,96 % 
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pour le 4-méthylphènol, pour les mélanges A et B respectivement). Ceci est le résultat 

combiné de leur métabolisation et leur transformation en d’autres composés. 

Le deuxième groupe est constitué de 4 composés qui augmentent au cours du co-compostage. 

Il s’agit  de, 257 et 227 % pour le  phénol, 208 et 287 % pour le benzofuran, 113 et 146 % 

pour l’éthylméthoxyphénol et de 266 et 456 % pour le diméthoxyphénol, respectivement pour 

les mélanges A et B. Cette augmentation peut s’expliquer par une accumulation de ces dérivés 

au fur et à mesure de libération suite à l’attaque partielle de la lignine. Il s’en suit, 

l’incorporation de ces dérivés dans la structure des substances humiques et/ou adsorbés par 

celles-ci. 
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Chapitre 4: Evolution des composés stéroïdes au cours du co-compostage 

 

1. Introduction 

L’accumulation de certains composés organiques est répercutée néfaste pour l’environnement 

Lai et al. (2002).  Gomes et al. (2004), ont montré que les stéroïdes sont susceptibles de subir 

une biotransformation, bien qu'ils aient le potentiel de bio-concentration, ce qui peut générer 

de sérieux problèmes environnementaux (Carballo et al., 2005). Un tel comportement 

complexe, qui n'est pas entièrement compris, conduit à l’incertitude dans la détermination de 

l'importance de leur présence dans l'environnement (Lai et al., 2002). Les facteurs intervenant 

dans leur dégradation nécessitent d’être élucidés. 

Quelques dérivés stéroïdes ont été considérés comme des biomarqueurs de pollution. Ces 

dérivés peuvent être utilisés dans les deux milieux liquides à savoir les eaux usées, et les 

sédiments (Nichols et al., 1993; O'Leary et al., 1999). De même, Tyagi (2007), Nash et al. 

(2005), ont identifiés des biomarqueurs chimiques les stérols fécaux et ils les ont utilisés 

comme des biomarqueurs de la pollution dans les eaux usées urbaines. D’autres auteurs (Jen 

et  Han 1994; Gomez et al., 1998 ; Nash et al., 2005; Tyagi, 2007), ont montré d’après leurs 

études, que le 5β-stigmastanol et le 5β-cholestanol sont des biomarqeurs chimiques des stérols 

fécaux et ils les ont utilisés comme des biomarqueurs fiables de la pollution des eaux usées 

urbaines. 

L’objectif de ce chapitre vise à identifier et suivre l’évolution des stéroïdes au cours du co-

compostage des boues–déchets palmier, par Py-GC-MS. Ceci se justifie par l’intérêt que 

pourra  présenter les stéroides et les  multiples renseignements qu’ils peuvent  apporter  sur la 

qualité des composts en termes d’enrichissement du milieu en précurseur d’humification et 

d’évaluation de degré de pollution. De même, il s’agira d’apporter, certaines précisions sur les 

stéroïdes et le compostage, en raison de la rareté des données de ce sujet. 

2. Matériel et Méthodes 

La pyrolyse est effectuée aux mêmes conditions physiques de la pyrolyse des composés 

ligneux (voir chapitre 3 section matériel et méthode). Les standards utilisés sont le 5α-

cholestan-3β-ol (Chiron), 5β-cholestan-3β-ol (coprostanol) (Sigma), 24-ethyl-5α-cholestan-

3β-ol (Chiron), 5α-cholestan-3-one (Sigma), 5β-cholestan-3-one (Chiron) et cholest-5-ene 

(Sigma). Le 3β-thio-5α-cholestane a été fourni par Dr P. Adam (Université de Strasbourg). Le 

pourcentage relatif de chaque composé stéroïde est calculé selon la formule : 
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Pi = 
��

∑ ���
�

 

 

 

3. Résultat et Discussion 

3.1. Evolution des stéroïdes au cours du co-compostage 

Les pyrogrammes (Figure 1) montrent une diversité de composés organiques obtenus à partir 

des échantillons boues-déchets palmier, à différents stades de co-compostage, par Py-GC-MS, 

en termes de teneurs relatives. 

Les principales familles identifiées sont des terpènes tetracycliques : 3 stérènes, 1 stéradiène, 

4 stanols, 1 stanone, et 2 thiostéranes (Tableau 1). Les 4 isomères de cholestènes et de 24-

éthyl-choléstènes sont nommés (1 à 4), et les deux isomères des 24-méthylcholestènes sont 

désignés (1 et 2). Le diène identifié est le cholesta-3,5-diène (∆3,5cholestadiène). Pour les 4 

stanols, cholestanone, thiocholestane et thiocampestane, leur groupe fonctionnel est localisé 

sur le carbone 3. 

 

Figure 1: Pyrogramme (TIC) des composés stéroïdes identifiés à T0 lors du co-compostage 

 



                                                                                                                             
 

 

Tableau 1: Les stéroïdes identifiés au cours du co

Familles Composés

Stérènes 

 

cholestè

24-méthylcholest

(campestè

24-éthylcholest

(stigmast

Stéradiène 

 

cholesta

∆3,5-cholestadiè

Stanols 

 

5β-cholestan

(coprostanol)

 

5α-cholestan

(cholestanol)

 

24-méthyl-

(campestanol )

24-éthyl-5

(stigmastanol)

Stanone 

 

5β-cholestan

Thiostéranes 

 

3β-thio-

(thiocholestane)

3β-thio-24-méthyl

(thiocampestane)

 

Les stanones sont identifiées sous forme 5

base des temps de rétention GC et d
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: Les stéroïdes identifiés au cours du co-compostage

Composés Groupe alkyl à 

C24 

cholestène R= H 

thylcholestène 

(campestène) 

R=Me 

thylcholestène 

(stigmastène) 

R =Et 

cholesta-3,5-diène 

cholestadiène) 

 

 

R=H 

cholestan-3-ol 

(coprostanol) 

R= H 

cholestan-3-ol 

(cholestanol) 

R = H 

-5α-cholestan-3-ol 

(campestanol ) 

R = Me 

5α-cholestan-3-ol 

(stigmastanol) 

 

R = Et 

cholestan-3-one R = H 

-5α-choléstane 

(thiocholestane) 

R= H 

méthyl-5α-choléstane 

(thiocampestane) 

R = Me 

 

s sous forme 5β-cholestan-3-one (différent de 5

e des temps de rétention GC et des spectres de masse. Les stanols ont été identifiés (par 

                                  Partie I 
  

compostage 

Structures 

 

 

 

 

one (différent de 5α-isomer) sur la 

es spectres de masse. Les stanols ont été identifiés (par 



                                                                                                                                                               Partie I 
  

144 
 

rapport aux standards) comme le 5α- et 5β-cholestan-3β-ols, 24-méthyl- et 24-éthyl-5α-

cholestan-3β-ols, et les thiocholestane comme 3β-thio-5α-cholestane (Tableau 1). 

En fonction de leur pourcentage relatif au cours du co-compostage, les stéroïdes peuvent être 

classés en trois groupes (Tableau 2). Le premier groupe dont les concentrations diminuent 

(Figure 2) est constitué des cholestènes (1, 2), ∆3,5-cholestadiène, 24-éthylcholestènes (1, 2), 

5β-cholestan-3β-ol (coprostanol), 5α-cholestan-3β-ol, 5β-cholestan-3-one et 24-éthyl-5α-

cholestan-3β-ol (stigmastanol). Le deuxième groupe contient les isomères cholestène (3 et 4), 

l’isomère 3 de 24-éthylcholestène, thiocholestane et thiocampestane dont le pourcentage 

augmente au cours du co-compostage (Figure 3). Les variations de ces deux groupes sont 

progressives, cependant le troisième groupe composé seulement de trois stéroïdes avec des 

fluctuations sans aucune tendance au cours du stade du co-compostage, il s’agit de deux 

isomères (1 et 2) de 24-méthylcholestènes et l’isomère 4 de 24-éthylcholestène (Tableau 2).  

La teneur initiale des stéroïdes est de 30% du total des composés organiques identifiés. En 

tenant compte de la biodégradation dans le milieu, le taux de décomposition de ces  composés 

est de l’ordre de 23% et 8 % en phase de stabilisation (1er mois) et la dégradation continue 

pour atteindre un taux d’abattement de l’ordre de 68% et 55% à la fin de la phase de 

maturation (après 6 mois) respectivement pour le mélange A et B. Les composés stéroïdes 

semblent moins résistants que les composés ligneux. Plus important, une disparition totale des 

stanols a été observée, il s’agit du coprostanol et cholestanol (5β- et 5α-cholestanols, 

respectivement), 24-méthylcholestanol (campestanol), et 24-éthylcholestanol (stigmastanol) 

(Tableau 2, Figure 2). 
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Figure 2: Variations de l’abondance relative des stéroïdes au cours du co-compostage 
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Figure 3: Evolution des cholestènes 3 et 4, éthylcholestène 3, thiocholestane et 

thiocampestane au cours du co-compostage 

 

Tous les stéroïdes identifiés dans les pyrolysats proviennent des C27-C29 stérols, 

principalement le cholestérol (cholest-5-en-3β-ol) qui est un composé ubiquiste (animal, 

zooplancton, algue) (Takada et Eganhouse, 1998) et les phytostérols comme sitostérol “β-

sitostérol” (24-éthylcholest-5-en-3β-ol), stigmastérol (24-éthylcholest-5,22-dien-3β-ol), 

campestérol (24-méthylcholest-5-en-3β-ol). Aucun composé stérol n’a été détecté dans les 

pyrolysats, même pour l'échantillon au stade initial (T0), malgré la présence de déchets de 

plantes réputées comme origine essentielle. Malgré la présence de cholesta-3,5-diène, la 

déshydratation des stérols libres est probablement produite durant la pyrolyse. De plus aucun 

produit de déshydratation des stérols végétaux comme le 24-méthyl-ou 24-éthyl-cholesta-3,5-

diène n’a pu être identifié. 

La diminution de plusieurs stéroïdes au cours du co-compostage peut être expliquée par 

l’action des différents types de microorganismes sous les conditions physico-chimiques du 

milieu de co-compostage. L’activité enzymatique microbienne a un large éventail dans la 

dégradation des composés organiques, et dans différents milieu. Wilson et  Hrutfiord (1975), 

ont montré que la présence d’oxygène active la biodégradation de ces molécules par différents 

types des microorganismes. Toutefois la majeure partie de la biotransformation des stéroïdes a 

été attribuée aux bactéries, champignons et levures.  

La cholestérol oxydase a été isolée et caractérisée à partir de Rhodococcus sp. (Turffit, 1944, 

Lashkarina et al., 2010).  Plus tard, elle a été identifiée chez des bactéries de différents 

milieux à la fois gram-positif (Rhee et al., 2002) comme Bacillus sp et Streptomyces 
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sp. (Fukuyama et Miyake 1979; Ghoshroy et al., 1997) et gram-négatif comme Burkholderia 

et Chromobacterium sp (Doukyu et al., 2008). Schatz et al., (1949); Varma et Nene (2003) 

ont isolé le Pseudomonas sp., Mycobacterium sp., Streptomyces sp., Brevibacterium sp 

capable de synthétisé la cholestérol oxydase, et ils ont montré que les actinomycètes restent le 

groupe le plus prolifique de l’enzyme cholestérol oxydase. Ceci laisse prédire le rôle capital 

que jouent les actinomycètes dans la biodégradation des composés stéroïdes spécifiquement 

pendant la phase de maturation du co-compostage. 

Kanchana et al. (2011), ont mis en évidence une intense activité enzymatique chez 

Micrococcus sp. durant la phase de stabilisation de compostage à  pH = 7 et une  température 

de l’ordre de 50 °C. Cependant,  Bacillus sp. peut avoir une activité enzymatique à des 

températures jusqu’au 75°C (Liu et al., 1988). Quelques autres espèces de champignons et 

levures Fusarium culmorum et l’Aspergillus Niger ont été signalés comme capables de 

produire la cholestérol oxidase et dégradent les stéroïdes à des composés à faible poids 

moléculaire (Kolek, 1999; Varma et  Nene, 2003; Xiangjiu et al., 2006). 

 

 

 

Figure 4: Schéma de la conversion des stérols en stanols proposé par (Bull et al., 2002) 

La cholestérol oxydase est capable de modifier la structure physique de la membrane lipidique 

par transformation de cholestérol en cholest-4-en-3-one par isomérisation de cholest-5-en-3-

one (Kumari et Kanwar, 2012). Dans les milieux naturels, la ∆4-stènone est réduite en 5α-

stanone puis en 5α-stanols (Eyssen et al., 1973). La même voie affecte les composés à haut 

poids moléculaire d'origine végétale (Bull et al., 2002) (Figure 4). Dans des conditions 

anoxiques, l’hydrogénation directe de stérols en 5-stanols peut se produire, comme ont  

montré Mermoud et al. (1984) dans un cas d’étude des sédiments de lac. Célerier et al. (2006), 
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ont montré l'hydrogénation de cholestérol et le stigmastérol en 5-stanols après addition de 

compost de déchets verts au sol. Les ∆4-stenones étaient présents, probablement étant que 

composants intermédiaires. 

3.2. L’abattement des stanols 

Dans le présent travail, 5-campestanol (24-méthyl-5-cholestan-3-ol) et 5-stigmastanol 

(24-ethyl-5-cholestan-3-ol) provient des C28 et C29 phytostérols comme le campestérol 

brassicastérol, stigmastérol et -sitostérol qui sont présents dans le palmier dattier. La 

conversion de stérols au stanols peut se produire naturellement dans les plantes catalysées par 

la 3-hydroxystéroid oxydase et par la stéroid 5α-réductase et le 3-kéto réductase (Noguchi et 

al., 1999, Venkatramesh et al., 2003), en suivant le même mécanisme mentionnés par Bull et 

al., (2002) (Figure 4). La diminution des stérols peut également se produire par l'intermédiaire 

d'une biohydrogénation dans l'environnement naturel, ou l'hydrogénation abiotique favorisée 

par la température relativement élevée et la présence de métaux tels que le nickel. En effet, les 

fibres de palmier sont en mesure de retenir et piéger les métaux, ce qui explique que ce 

substrat peut être utilisé pour surveiller les sites de pollution (Al-Shayeb et Seaward, 2000). 

Ces deux voies ont eu lieu probablement durant le stockage de trois mois de déchets de 

palmier pendant l'été. Le stigmastanol (avec stigmastérol) ont été trouvés comme des produits 

majeurs dans des plantes (Benveniste, 1986). Garcia et al. (1981) ont montré la présence du 

stigmastérol et du stigmastanol dans les feuilles de palmier phoenix canariensis. Ifzal et al. 

(2010), ont mis en évidence la présence des stéroïdes et des terpénoides dans les feuilles de 

palmier Phoenix dactylifera L. Le 5-phytostanol identifié dans notre étude indique une 

contribution de déchets de palmier dattier. 

Les deux autres composés de stanol identifiés sont 5β- et 5α-cholestanols correspondent aux 

formes réduites de cholestérol. Le 5β-stanols (coprostanol) et 5β-stigmastanol (24-éthyl-5β-

cholestanol) sont considérés comme des biomarqueurs caractéristiques de la matière fécale 

(Baeten et al., 2012). Les 5β-Stigmastanols n’ont pas été détectés après six mois de co-

compostage. Le coprostanol est un composé caractéristique à la fois de la matière fécale 

humaine et animale (Leeming et al., 1996). Les -stanols sont connus pour être des produits 

d'hydrogénation de 5-stérols (Bull et al., 2002) (Figure 4) par l'intermédiaire de bactéries 

anaérobies (Leming et al., 1996). Cependant les 5-stanols ne sont pas considérés comme des 

biomarqueurs fécaux, ils résultent de la réduction de 5-stérol dans des conditions aérobies 

(Taylor et al., 1981). Néanmoins, Sherblom et al. (1997), proposent l'utilisation du 
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coprostanol et de l’épicoprostanol comme des marqueurs des ordures ménagères. Bull et al. 

(2002), ont rapporté que les 5-stanols peuvent également dériver de la réduction de stérols 

dans certains environnements comme les sédiments.  

Dans notre cas de co-compostage, les coprostanols ont leur origine dans la boue de STEP, 

tandis que le 5α-cholestanol, le 24-méthyl- et le 24-éthyl-5α-cholestanols proviennent des 

stérols végétaux. Les stanols identifiés ont diminué au cours du co-compostage avec des 

valeurs très faibles (Tableau 2, Figure 2a, 2b,). L’abattement était régulier en fonction du 

temps, sauf pour le 5α-cholestanol; la variation de son abondance relative, pourrait indiquer 

une production parallèle avec la dégradation jusqu'à 3 mois. En conséquence, le coprostanol 

produit peut être biodégradé plus rapidement que son isomère 5 (Tableau 2). Les valeurs du 

coprostanol et le ratio (coprostanol + 5-cholestanol) tendent vers une diminution avec le 

temps, sauf pour le stade final 6 mois dont la valeur n'est probablement pas significative due à 

la faible concentration observée (Bull et al., 2002). La  disparition de ces marqueurs de 

pollution après six mois de co-compostage est un indicateur du degré d'hygiénisation des 

composts finaux. 

3.3. Evolution du stanone, stéradiène et stérènes 

Une seule cétone a été identifiée, il s’agit de la 5-cholestan-3-one. Comme indiqué  

précédemment, ce composé est un produit intermédiaire de la formation du 5β-cholestan-3β-

ol (Figure 4) à partir du cholestérol (Bull et al., 2002). Ce composé considéré comme un 

biomarqueur fécal provient de la boue d'épuration et diminue au cours du co-compostage. Les 

composés 5β-campestanone (24-méthylcholestan-3-one) et 5β-stigmastanone (24-

éthylcholestan-3-one) d’origine végétale n’ont pas été détectés. Le cholesta-3,5-diène présent 

en faible quantité dans les produits de pyrolyse, diminue avec le temps avec un abattement de 

45% après 6 mois (Tableau 2, Figure 2c). Le ∆3,5cholestadiène est le produit de la 

déshydratation classique de cholestérol. La déshydratation des stérols favorisée par la 

température dans des conditions oxiques (Alves et al., 2010) a pu se produire pendant le 

stockage des déchets ce qui explique l'absence de stérols à T0. Une autre source probable du 

cholestadiène dans les pyrolysats est la scission d'esters (stérides) lors de la pyrolyse comme 

l’ont  montré Asperger et al. (1999) dans l'analyse de cires naturelles (Figure 5): la 

dégradation thermique de cholesterylstéarate donne en plus de l’acide stéarique deux 

composés, le cholesta-2,5-diène comme un produit mineur et le cholesta-3,5-diène favorisé 

par sa double liaison conjuguée. La dégradation thermique des formes estérifiées de stérols 
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(comme stérides ou des formes plus complexes) peuvent également survenir au cours du 

compostage. 

 

 

Figure 5: Dégradation thermique de cholesterylstéarate proposé par Asperger et al., 1999 

 

Les stérènes sont les cholestènes (4 isomères), 24-éthylcholestènes (stigmastènes) (4 

isomères) et 24-méthylcholestérènes (campestènes) (2 isomères). Les cholestènes (isomères 3 

et 4) et l’isomère 3 du 24-éthylcholestènes (stigmastènes) augmentent au cours du co-

compostage, cependant les deux isomères du 24-méthylcholestérènes restent relativement 

stables au cours du co-compostage (Tableau 2, Figure 3a). Ce résultat est expliqué par le 

manque de structure chimique complète. Certains isomères pourraient correspondre à ∆2 et ∆3 

stérènes résultant de l'élimination du groupe chimique à la position C-3. 

Une partie de stérènes peut être formées pendant la pyrolyse comme un produit de 

dégradation thermique des stanides ou des formes estérifiées de stanols. L'augmentation des 

stérènes (cholestènes 3, 4, et éthylcholestène 3) dans les pyrolysats est, en partie, le résultat de 

l'augmentation relative des formes estérifiées de cholestanol et éthylcholestanol au cours du 

co-compostage. Les autres stérènes identifiés diminuent en fonction du temps (Figures 2d, 

2e). La double liaison des stérènes présents dans le substrat du compost est un site réactif pour 

l'oxydation en particulier pendant la phase de maturation. 

3.4. Evolution des thiostéranes 

Les principaux thiostéranes identifiés sont 3β-thio-5α-cholestane (étalons de Adam et al., 

1992) et 24-méthyl-3β-thiocholestane (3β-thiocampestane) pour lesquels la stéréochimie du 
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carbone 5 (5α(H) ou 5β(H)) ne peut être établie sur la base des spectres de masse. Les 

concentrations relatives de thiostéranes augmentent avec le temps, ceci explique que la 

réaction de stéroïdes avec des espèces inorganiques du soufre est favorisée par le co-

compostage (Tableau 2, Figure 3b). À notre connaissance, la présence de S-lipides n’a jamais 

été reportée dans les composts, contrairement aux sédiments. Kok et al. (2000), ont expliqué 

la formation de thiosteroides de stérols par les cétones dans les sédiments du lac Ace 

(Antarctique). Les stéroïdes S-liés ont des liens de soufre à la position C-3. Les stéroïdes ont 

été rapportés pour être sulfurés de manière préférentielle par rapport à d'autres lipides, et le 

C27 stéroïdes étant favorisé par rapport aux autres C28 et C29. Adam et al. (2000), ont  étudié 

les processus de sulfuration dans les sédiments récents et ils ont proposé un mécanisme de 

lipides di-ou polysulfure liés. Le phénomène de sulfuration de stéroïdes est produit via les 

cétones. Adam et al. (1992), ont établi dans les fractions pétrolières lourdes des fragments de 

stéroïdes, qui sont liés à la matrice moléculaire par des liaisons mono-, di-ou polysulfure. 

Tenant compte de ces résultats et la littérature citée, nous postulons que le 3-thiocampestane 

est formé à partir de 24-méthyl-3β-ol-5α-cholestane et, en conséquence, la configuration du 

carbone 5 est proposé pour être  5α(H). De même, 3β-thiocholestane peut être formé à partir 

de 5α-cholestan-3β-ol. Le mécanisme de sulfuration des stéroïdes pendant le compostage est 

une question ouverte. L'absence de 2α-SH-5α-thiocholestane (Adam et al, 1992, 2002) tend à 

indiquer que l'incorporation de soufre sur les cholest-2-ènes n’a pas été  produite. D'autre part 

le mécanisme de sulfuration via les fonctions cétones rapporté dans les sédiments (Kok et al, 

2000; Adam et al., 2002) peut expliquer ce résultat. 

Les cétones correspondant aux thiostéranes n’ont pas été retrouvées (très réactives). C'est 

aussi, a priori, de supposer que seulement 5(H)-stéroïdes (d'origine végétale) ont été sulfurés 

et pas les 5-isomères. Une explication est peut être possible, le groupe 3β-SH des 5β(H) 

stéroïdes est axial ce qui correspond à une configuration thermodynamique moins stable qui 

est le 3-SH des 5(H)-stéroïdes. Cela explique pourquoi la sulfuration de 3β-OH-5β(H) des 

stéroïdes dans les sédiments donne un mélange de 3α-SH- et 3β-SH-5β-stéranes, 

l’épimérisation au niveau du carbone 3 est produite via les cétones correspondantes (ou des 

aldéhydes) (Kok et al., 2000; Adam et al., 2002).  

Nous pouvons également nous interroger sur la forme de ces molécules soufrées dans le 

compost: sont ils présentent comme des thiols ou sont des thiols produites par pyrolyse des 

liaisons C-S de stéroïdes S-liés (mono-à polysulfure lié). Selon l’hypothèse des stéroïdes S-
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liés, la pyrolyse de -S-[stéroïde] peut générer un thiol, un stérène dépendant sur la liaison S-C-

C, par la scission homolytique (2 possibilités). 

Dans le cas des stéroïdes à C3-liés, le cholestène formé doit être un cholest-2-ène et cholest-3-

ène. On peut observer que l'augmentation de cholestènes 3 et 4 au cours du co-compostage 

(Tableau 2) est en parallèle à celle de thiocholestane, comme illustré par les valeurs des 

rapports donnés dans le Tableau 3. Néanmoins, il faut être prudent car les stérènes présents 

dans les pyrolysats peuvent avoir plusieurs origines. Plus généralement, il a été établi que les 

processus de sulfuration dans les sédiments récents ont eu lieu durant la diagenèse précoce par 

des réactions entre les lipides fonctionnalisés des espèces de soufre inorganiques (Adam et al., 

2000, Kok et al., 2000).  

 

Tableau 3: Le rapport de l’abondance relative des composés stéroïdes 

 

 Temps du co-compostage (mois) 

0 1 2 3 6 

Thiocholestane/Cholestène 3 5,5 7,0 6,9 7,7 6,1 

Thiocholestane/Cholestène 4 8,3 11,2 11,3 11,8 9,7 

 

Nos résultats suggèrent qu’il existe une certaine analogie entre la diagenèse dans les 

sédiments conduisant à la formation de kérogène et le processus de compostage conduisant à 

la formation des substances humiques. Dans l'ensemble, la quantité de stéroïdes qui était 

initialement élevée (30% en poids sec) diminue fortement au cours de la phase de maturation 

de 68%. Le taux est positivement corrélé à la diminution du rapport NH4
+ / NO3

- qui reflète le 

degré de phytotoxicité du compost, ainsi que le rapport C/N qui reflète la maturité du compost 

(Figure 6).  
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Figure 6: Corrélation entre les indicateurs classiques de maturité et le taux d’abattement de 

C-stéroïdes 

 

La corrélation linéaire positive de ces rapports avec le taux de réduction de stéroïdes est 

respectivement de (R² = 0,88 ; R² = 0,87) (Figure 6) indique que la quantité de stéroïdes 

pourrait également être utilisée comme un indicateur de la maturité du compost.  

Malgré que la majorité des stéroïdes identifiés subissent un abattement très significatif au 

cours du co-compostage, certains demeurent récalcitrants et inaccessibles à l’activité 

microbienne. Ceci est illustré par l’augmentation du cholestènes (3 , 4), l’isomère 3 

d’éthylcholestène, du thiocholestane et du thiocampestane, respectivement, avec un taux de 

l’ordre de 66%, 58%, 64%, 84%; et 38% (Figure 3a, 3b). Le caractère récalcitrant des 

stéroïdes a été étudié dans les sédiments. Nishimura (1977) a mis en évidence que la 

résistance des stéroïdes était due à des réactions chimiques ou biochimiques au cours de la 

diagenèse. De plus la production et l'augmentation relative de thiostéranes est une preuve des 

réactions de sulfuration au cours de co-compostage. Ces composés qui sont peu dégradables, 

s’accumulent relativement au cours de co-compostage ce qui explique leur augmentation. Ces 

stéroïdes peuvent être adsorbés et même être incorporés dans la structure type humus des 

composts. 

4. Conclusion 

Le taux des stéroïdes totaux a été réduit de 68% après six mois de co-compostage, le groupe 

stanols, avec  5(H) configuration provenant des plantes et le 5-cholestanol (matière fécale), 

ont  diminué  avec un taux d’abattement > 90%. Certains stérènes peuvent être formés par 

pyrolyse de stanols liés aux groupes ester, éther, soufre...etc. L’augmentation des stérènes au 
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cours du co-compostage peut refléter l'incorporation des stéroïdes dans la structure humique. 

Le ∆3,5cholestadiène formé par la pyrolyse du cholestérol a diminué au cours du processus. Le 

compostage de boue de STEP-déchet de palmier est caractérisé par le phénomène de 

sulfuration. La pyrolyse couplet à la chromatographie phase gazeuse et spectroscopie de 

masse est un outil rapide et reproductible permet de mieux identifier la qualité des composés 

organiques présent dans le compost. Le type de ces composés dépend de la nature de la 

matière première utilisée lors du co-compostage et les conditions du compostage, ce qui 

affecte directement la matrice de base d’un compost qui est l’humus.  
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Partie II 
 

 

Microbiologie et évaluation du degré 

d’hygiénisation au cours du co-compostage 

 

Chapitre 5: Evaluation de la succession de la communauté microbienne au cours du co-

compostage des boues activées-déchets de palmier sur un milieu synthétique à base de 

composts (CTEA). 

 

Chapitre 6: Abondance de la microflore endogène des produits de compostage des boues-

déchets de palmier et screening d’isolats d’actinomycètes à activités antimicrobienne.  

 

Chapitre 7: Caractérisation des œufs d’helminthes de la boue de station d’épuration et 

l’efficacité de leur inactivation par procédé de compostage. 
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Chapitre 5 : Evaluation de la succession de la communauté microbienne au 

cours du co-compostage des boues activées-déchets de palmier sur un milieu 

synthétique à base de composts (CTEA) 

 

1. Introduction 

Le compostage est un processus aérobie de dégradation des composés organiques par l’action 

successive des micro-organismes (bactéries, levures, et champignons), dont la concentration 

peut atteindre des millions, voir des milliards par gramme de compost (Barje et al., 2008, 

Jouraiphy, 2007, Amir, 2005 ; Amir et al., 2010) ; leur évolution est en fonction des stades de 

compostage avec un profil défini en fonction des espèces. Leur évolution est liée 

principalement aux variations des paramètres physico-chimiques et à la nature et la structure 

des substrats (Rosenzweig et al., 1980). La phase mésophile est caractérisée par une 

température  généralement inférieure à 45°C, résultat de la chaleur dégagée lors de la  

biodégradation des composés facilement assimilables par les micro-organismes mésophiles 

(Ahn et al.,  2009). Avec le compostage l’intense activité des micro-organismes génère une 

élévation de la température qui permet l’installation des microorganismes thermophiles et 

thermotolérants. Cependant, durant la phase de maturation qui succède à la phase 

thermophile, les pertes de chaleur par échange avec le milieu extérieur et la diminution des 

éléments  nutritifs,  engendrent une chute de température. Durant cette dernière phase, les 

microorganismes mésophiles retrouvent les conditions thermiques optimales pour leur 

développement (Mustin, 1987). La biodégradation lente des composés récalcitrants comme la  

lignine, au cours de cette phase, par les champignons et les actinomycètes contribuent au 

refroidissement de la phase de maturation. Pendant cette phase, le processus d’humification 

prédomine, et la polymérisation et la condensation des  substances libérées lors de la 

décomposition de la matière organique s’améliore (Mustin, 1987, Chroni et al., 2009 ; Barje, 

2010). Plusieurs travaux de recherche ont été focalisés sur la microbiologie de compost mais 

jusqu’à présent les analyses systématiques microbiologiques des produits de compostage 

restent insuffisantes (Hassen et al., 2001). L’évolution des microorganismes au cours du 

compostage peut être évaluée par plusieurs méthodes. L’utilisation des biomarqueurs comme 

PLFA, est une technique largement utilisée dans le domaine de compostage (Abouelwafa, 

2009 ; Amir et al., 2010). Le dosage d'ATP ou la mesure des activités enzymatiques, et les 

méthodes physiologiques par la mesure de la respiration (Mathur et al., 1993) sont aussi 
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grandement utilisées. La technique de dénombrement sur des milieux de cultures est une 

évaluation directe, rapide, reproductible et moins coûteuse. 

Dans ce chapitre, nous envisageons d’étudier l’évolution et la succession de la microflore 

endogène, et sa contribution aux changements des paramètres physico-chimiques de substrat. 

De même, il s’agira de déterminer des phases réelles au cours de co-compostage, par 

utilisation de deux approches de culture. L’approche classique sur milieu standard (GSM), et 

sur milieu synthétique à base de substrat de chaque stade de co-compostage (Co-composting 

Time Extract Agar (CTEA) comme milieu sélectif de la microflore fonctionnelle. 

2.  Matériel et Méthodes 

2.1. La mise en culture et dénombrement de la microflore endogène 

Différents stades de co-compostage ont été analysés (0, 15, 22, 30, 60, 90 et 180 Jours), 

l’extrait aqueux (10 g / 100 ml d’eau physiologique (NaCl: 9‰), homogénéisé à l’aide d’un 

vortex puis mise en sonication selon la méthode développé par Ouhdouch et al. (2001). Tous 

les échantillons préparés ont été dilués de 10-1 à 10-6. Seules les dilutions 10-4, 10-5, 10-6 sont 

ensemencées sur les milieux synthétiques d’isolement à raison de 0,1 ml par boite de Pétri, 

chaque stade est ensemencé dans le milieu usuel standard (Gélose Nutritive), et dans son 

milieu correspondant synthétisé CTEA (Co-composting Time Extract Agar), à base de 

substrat de chaque stade préparé comme suit: 35g de chaque stade de compostage dans un 

litre d’eau, macéré pendant une nuit, par la suite le filtrat est additionné de 15g d’agar. Le pH 

est ajusté au pH de chaque stade de co-compostage puis le mélange est stérilisé à 120°C/2bar 

pendant 30 min, ce milieu a pour but de sélectionner seulement la microflore fonctionnelle sur 

notre substrat de compostage. Chaque boite de Pétri représentant un stade de co-compostage, 

est incubée à deux degrés différents de température (mésophilique à 28°C et thermophilique à 

45°C) pendant 48h à deux semaines afin d’évaluer la microflore fonctionnelle de chaque 

stade. 

2.2. Dénombrement des actinomycètes 

Les milieux de dénombrement des Actinomycètes sont additionnés de 40 µg/ml d’actidione 

afin d’inhiber les champignons (Olson, 1968) et 10 µg/ml d’acide nalidixique, un inhibiteur 

des bactéries Gram-négatif (Bulina et al., 1997; Barakate et al., 2002). Les différentes 

colonies d’actinomycètes obtenues sur notre milieu d’isolement (CTEA) sont reconnues par 

leur aspect morphologique caractéristique à l’œil nu, et confirmé au microscope optique 

(10×10) selon les normes ISP (International Streptomyces Project) (Shirling et Gottlieb, 
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1966). Les colonies d’actinomycètes sont souvent pigmentées d’aspect compact sec, lisse ou 

rugueux, leur contour est arrondi ou échancré. La surface poudreuse est due à la présence d’un 

mycélium aérien.  

2.3. Dénombrement des bactéries 

Les colonies des bactéries en général ont été caractérisées à l’aide de la morphologie et 

confirmation par un microscope binoculaire, les souches isolées se différencient par leur 

forme et leur couleur; la majorité des souches isolées sont sous forme ronde, ovoïde, avec des 

couleurs différentes; blanche, grise, rouge-orange, jaune, rose et noir. 

2.4. Dénombrement des champignons 

Le dénombrement des champignons est effectué sur des milieux de culture en présence de 

5µg/ml of chloramphénicol afin d’inhiber le développement des bactéries. L’analyse 

microbiologique  a été réalisée avec 3 répétitions.   

3. Analyses statistiques 

La comparaison des moyennes est effectuée par ANOVA, et la différence est considérée 

significative pour p < 5%. L’ACP a été appliquée sur la matrice de corrélation entre la 

microflore endogène identifiée et les paramètres physico-chimiques. Les traitements 

statistiques ont été réalisés grâce au logiciel SPSS Win version 10.  

4. Résultats et Discussion 

4.1. La concentration de la microflore endogène et son évolution au cours du co-
compostage selon l’approche CTEA et GSM 

La variation de la microflore mésophile et thermophile pour les deux mélanges A et B en 

fonction de co-compostage montre la même allure d’évolution en fonction du temps (Figure 

1). Une différence a été notée entre la microflore ensemencée sur le milieu synthétique 

(CTEA) et le milieu standard (GSM). La microflore totale identifiée est 10 fois plus élevée 

dans le GSM (Figure 1a, 1b) que dans le CTEA (Figure 1c, 1d). Ceci est dû au développement 

de la microflore endogène cultivable, fonctionnelle et non fonctionnelle dans le GSM. 

Cependant le CTEA a agi comme un milieu sélectif seulement de la microflore fonctionnelle, 

qui est capable de dégrader le substrat de co-compostage.  
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Figure 1: Evolution de la microflore totale (mésophile (MM), thermophile(TM)) au cours du 

co-compostage des mélanges A et B sur GSM (a, b) et CTEA (c, d) 

 

Dans les deux milieux, la microflore mésophile est présente à des concentrations élevées par 

rapport à la  microflore thermophile. Ces résultats sont en accord avec les travaux de Chroni 

et al. (2009). Ceci s’explique par la présence abondantee de la microflore mésophile dans le 

milieu. On constate aussi qu’il y a une différence entre la concentration de ces deux types de 

microflores. La microflore du mélange B reste toujours élevée par rapport au mélange A, ceci 

est étroitement liée à la proportion de la boue qui représente 50% pour le mélange B. 

L’évolution de la microflore totale mésophile et thermophile est caractérisée par un pic 

pendant la phase thermophile pour les deux mélanges A et B dans les deux milieux de culture. 
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Dans le GSM la microflore mésophile augmente de 42×1010 CFU/g à 63×1010 CFU/g au 30éme 

jour (phase thermophile), et de 43×1010 UFC/g à 91×1010 UFC /g au 60éme jour du co-

compostage, respectivement pour le mélange A et B (Figure 1a). La microflore thermophile 

varie de 0,5× 1010 UFC/g à 3,8× 1010 UFC/g et de 1,9× 1010 UFC/g à 5,6 × 1010 UFC/g, 

respectivement au 30éme jour pour le mélange A et B (Figure 1b). Cependant dans le CTEA la 

microflore mésophile augmente de 43 ×108 UFC/g à 137×108 UFC/g au 22éme jours (phase 

thermophile) et de 63×108 UFC/g à 294× 108 UFC/g au 30éme jour, respectivement pour le 

mélange A et B (Figure 1c). La microflore thermophile a varié de l’ordre de 5,4× 108  à 40× 

108  et de 7,7×108 à 114×108 UFC/g, au 30éme jour,  respectivement pour le mélange A et B 

(Figure 1d).  

Ces résultats montrent que la phase thermophile, déterminée par l’évolution de la microflore 

mésophile dans le milieu GSM, n’est pas corrélée avec l’évolution de la température du co-

compostage. Ceci confirme que le milieu CTEA est un milieu sélectif des microorganismes 

fonctionnels, ce qui peut donner des informations correctes sur la détermination des phases de 

co-compostage. L’évolution de la microflore thermophile endogène jusqu’au 30éme jour (cas 

du mélange B) dans les deux milieux de culture (GSM et CTEA) est strictement liée à 

l’évolution de la température au cours de la phase thermophile (jusqu’au 30éme jour). Par la 

suite la biomasse thermophile diminue après le 30éme jour. Une exception, le développement 

de la biomasse thermophile du mélange A dans le CTEA, est limité au 22éme jour (Figure 1d). 

Ceci peut expliquer que le milieu de culture GSM donne des informations supplémentaires sur 

la microflore non fonctionnelle, ce qui n’est pas approprié à la détermination des phases de 

co-compostage.  

4.2. Evolution de la microflore totale dans le milieu synthétique CTEA  

Le pic d’évolution pour les deux types de microflores (mésophile et thermophile) dans le 

CTEA durant la phase thermophile, renseigne en plus des conditions favorables de la 

croissance microbienne (nutriments, humidité, température…) sur l’abondance et la densité de 

la microflore thermotolérante dans notre substrat de compostage. Sneath, (1986), a isolé des 

espèces thermotolérantes capables de se développer tout au long de compostage. Le même 

auteur a montré que des températures entre 26-48°C représentent des conditions favorables 

pour le développement des microorganismes tolérants. D’autres auteurs (Hassen et al., 2001; 

Marshall et al., 2004; Bhatia et al., 2013) ont montré que la première phase mésophile du 

processus est caractérisée par une intense activité et un développement de la microflore 

mésophile, avec une concentration deux à quatre fois plus élevée que la microflore 
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thermophile. Chroni et al. (2009), ont montré que les températures autour de 50°C semblent 

favorables au développement des bactéries mésophiles. 

Au début du processus de co-compostage la microflore mésophile dégrade les molécules 

faciles à métaboliser, ceci conduit à une augmentation de la température dans le milieu ce qui 

favorise le développement de la microflore thermotolérante suivi par la microflore 

thermophile. Ce dernier groupe devient responsable de processus de dégradation des substrats 

pendant la phase thermophile. 

L’ensemble des densités de la microflore identifiées a connu un déclin juste après le premier 

mois de co-compostage. Ce résultat est dû aux conditions restreintes traduites par 

l’épuisement de substrat facile à dégrader, et par conséquence la diminution de la température, 

ce qui affecte surtout la microflore thermophile, et favorise le milieu pour la réinstallation de 

la nouvelle microflore mésophilique. Ces résultats sont en accord avec d’autre auteurs 

(Tønner-Klank et al., 2007). Chroni et al., (2009), ont  montré une diminution intense de la 

microflore à la fin de la phase thermophile. Plusieurs autres facteurs, à savoir le taux 

d’oxygène, l’humidité, le pH, et la température peuvent affecter la succession de la 

communauté microbienne au cours du co-compostage. Paul et Clark (1996), ont montré que le 

changement rapide en conditions physico-chimiques au cours du co-compostage est un facteur 

sélectif de la succession microbienne. Sidhu et al. (2000), ont montré aussi que la population 

bactérienne a connu une diminution progressive avec la maturité de compostage, quand les 

nutriments et le taux d’humidité diminuent.  

Une différence a été observée pour les deux mélanges A et B, la phase thermophile 

déterminée par la microflore endogène est courte pour le mélange A, elle est limité à 22 jour, 

pourtant on constate que cette phase s’étale sur tous le premier mois de co-compostage pour le 

mélange B. Ceci peut être lié au remplacement rapide de la microflore thermophile du 

mélange A. Comme il a été déjà mentionné dans la littérature la phase thermophile peut varier 

de quelque jours à quelque mois (Tuomela et al., 2000). Ceci peut être dû à la concentration 

de la microflore thermophile ainsi thermotoléante qui est élevée dans le mélange B en 

fonction de la proportion de boue ajoutée. Dans ce sens, on éloigne l’hypothèse de la 

différence dans la nature de la microflore thermophile installée, puisqu’il s’agit du même 

substrat de compostage ce qui fait, il s’agit de mêmes groupes fonctionnels. Filippi et al. 

(2002), ont identifié quelques conditions qui peuvent engendrer un décalage temporaire dans 

la décomposition de la fraction organique au cours du compostage. Adani et al. (2001), ont 

montré que le taux d’oxygène, le taux d’humidité et la stabilisation de la matière organique 

génèrent un décalage dans le temps de l’activité des microorganismes. 
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Ce résultat d’évolution de la microflore endogène au cours du co-compostage permet de 

déterminer et distinguer entre les deux phases caractéristiques de compostage, la phase de 

stabilisation et de maturation nécessaires pour la maturité des substrats compostés. 

4.3. Evolution de différents groupes de la microflore endogène 

4.3.1. Evolution des actinomycètes au cours du co-compostage 

Trois principaux groupes des micro-organismes aérobies ont été dénombrés au cours de 

l'analyse microbiologique des stades de compostage: actinomycètes, champignons, et 

bactéries, ce qui renseigne sur la richesse de la boue en microflore active. Différents auteurs 

(Finstein et  Morris, 1975; De Bertoldi et al., 1983; Marshall et al., 2004) ont montré que 

l’activité microbienne durant le processus de compostage est attribuée aux différents groupes 

de micro-organismes, à savoir la flore totale aérobie mésophile (TAM), les actinomycètes et 

la microflore fongique. 

Dans cette étude, à partir de deuxième mois de co-compostage, le groupe fonctionnel 

d’actinomycètes représente un pic de l’ordre de 80% et 70% et de 90% et 80%, 

respectivement pour la microflore mésophile et thermophile des mélanges A et B (Figure 2, 

3). 

 

 

Figure 2 : Evolution de la microflore mésophile au cours du co-compostage des mélanges A 

et B  
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Figure 3: Evolution de la microflore thermophile au cours du co-compostage des mélanges A 

et B  

Les résultats de l’analyse ACP entre la microflore mésophile et thermophile et les paramètres 

physico-chimiques au cours du co-compostage (Figure 4, 5), montrent que les actinomycètes 

(domaine I) sont inversement corrélés avec la température, et fortement corrélés avec le pH 

(cas du mélange B). Cette observation confirme la corrélation significative entre les 

Actinomycètes et la phase de maturation. Néanmoins, dans notre cas de co-compostage 

quelques souches isolées d’actinomycètes sont thermotolérantes.  

 

Figure 4 : Analyse de composante principale (ACP) de la microflore mésophile et les 

paramètres physico-chimiques au cours du co-compostage des mélanges A et B 

M: Mésophile 
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Figure 5: Analyse de composante principale (ACP) de la microflore thermophile et les 

paramètres physico-chimiques au cours du co-compostage des mélanges A et B 

T: Thermophile 

 

Différents auteurs (Partanen et al., 2010; Sundberg et al., 2011) ont montré une corrélation 

entre le pH et l’augmentation des actinomycètes et ils ont considéré ce phénomène comme un 

indicateur de maturité de compost. Goodfellow et  Williams (1983), ont reporté que les 

actinomycètes ont la capacité de se développer tout au long du compostage sous une large 

gamme de variation de température, avec un optimum entre 25-30°C pour les souches 

mésophiles, et 45-55°C pour les thermophiles. La capacité enzymatique des actinomycètes à 

attaquer les molécules récalcitrantes, explique leurs activités et leur prolifération dans la phase 

de maturation (Tuomela et al., 2000). Cette intense activité des actinomycètes, peut expliquer 

l’augmentation de ce groupe pendant le processus de compostage à base de déchet de palmier, 

spécifiquement durant la phase de maturation. Vers la fin du processus, ce groupe connait une 

chute dans le mélange B, et une légère diminution avec un plateau dans le mélange A. Cette 

différence peut être attribuée à la forte concentration du substrat ligno-cellulosique dans le 

mélange A, favorable au développement des actinomycètes. D’autres auteurs (Perez et al., 

2002; Nakasaki et al., 2009), ont montré que les actinomycètes thermophiles (Thermobifida 

fusca) produit une enzyme active pour dégrader les composés ligno-cellulosiques. Ces 
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actinomycètes sont activés ultérieurement à la phase de maturation (Tuomela et al., 2000; 

Xiao et al., 2011),  ce qui contribue à la formation des substance humiques. 

4.3.2. Evolution de la microflore fongique au cours du co-compostage 

La microflore fongique augmente spécifiquement pendant la phase thermophile de co-

compostage, avec un pourcentage de l’ordre de 40% et 50% respectivement pour la 

microflore mésophilique et thermophilique du mélange A et B (Figure 2,3). L’analyse ACP et 

les projections factorielle sur le plan entre les variables microorganismes et temps, montre que 

la microflore mésophile et thermophile fongique, et la température sont fortement corrélés au 

15éme jour (65°C) (Figure 4, 5). Ceci peut expliquer la nature thermotolérante des 

champignons identifiés dans notre cas de co-compostage. Les résultats de notre expérience 

ont montré que 80 % des champignons isolés et ré-incubés à 45°C ont bien poussé. Au cours 

des stades intermédiaires, la densité de la microflore fongique diminue, ceci est dû à la 

diminution de la température. Néanmoins, on constate une réinstallation des champignons à la 

fin du co-compostage. Chroni et al. (2009), ont identifié des champignons thermophiles qui 

augmentent avec l’augmentation de la température pendant le premier mois du compostage. 

Steger et al. (2007), ont montré un développement des actinomycètes et des champignons à 

des températures inférieures à 45°C. Plusieurs auteurs (Finstein et Morris, 1975; Ishii et al., 

2000), ont expliqué que la phase de maturation est caractérisée par le développement d’une 

nouvelle microflore fongique mésophile. Ait Baddi et al. (2004), ont montré que pendant la 

phase de maturation, la biodégradation est limitée à des molécules complexes comme les 

ligno-celluloses de haut poids moléculaire. Mouchacca (1997), a identifié un champignon qui 

a été largement étudié en raison de sa capacité à produire de la cellulose et des enzymes 

dégradant la lignine à 30-40°C avec des températures maximales de 36-40 °C. Les 

champignons avec leur capacité de produire des enzymes ligninolytiques peuvent libérer les 

sous-unités aromatiques de bas poids moléculaire par dépolymérisation et des modifications 

oxydatives progressives comme il a été démontré par Kirk et Farrell (1987). Ceci renforce 

l’hypothèse de leur réinstallation sur un substrat ligno-cellulosique vers la fin du co-

compostage. 

4.3.3. Evolution des bactéries au cours du co-compostage 

La variation des bactéries mésophiles au cours du co-compostage montre une tendance 

générale vers une augmentation-diminution-augmentation (Figure 2, 3). Ce profil d’évolution 

est dû aux conditions physico-chimiques du milieu. Tuomela et al. (2000), ont  montré que les 
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microorganismes peuvent s’adapter à la diminution graduelle des nutriments, de l’oxygène, et 

de l’humidité avec la maturité du compostage. L’analyse en composante principale (ACP) ne 

montre aucune corrélation entre les bactéries et l’évolution de la température (Figure 4, 5). 

Bhatia et al. (2013), ont montré que la microflore mésophile est nécessaire à l’oxydation des 

substrats organiques, ceci par conséquence conduit à une augmentation de la température du 

milieu, ce qui inhibe les bactéries mésophiles. Par la suite, l’épuisement du milieu en substrat 

et les nouvelles conditions de la phase de maturation, favorisent la réapparition de la 

microflore mésophile à savoir les bactéries. Chroni et al. (2009), ont  montré qu’un nombre 

élevé de bactéries protéolytiques peuvent apparaitre durant la phase de maturation, suite à 

l’enrichissement du milieu en protéine des microorganismes en fin de vie.  

5. Conclusion 

L’évolution de la succession de la microflore endogène au cours du co-compostage, a été 

effectuée sur deux milieux de culture. Le CTEA ajusté au pH du milieu de co-compostage et 

le milieu standard (GSM). La microflore thermophile varie de 5,4× 108 à 40× 108 UFC/g aux 

22 jours dans le milieu CTEA, et de 7,7×108 à 114×108 UFC/g aux 30 jours respectivement 

pour les mélanges A et B. Cependant, dans le milieu GSM, l’abondance varie de 0,5× 1010 

UFC /g à 3,8× 1010 UFC /g et de, 1,9× 1010 UFC /g à 5,6× 1010 UFC/g aux 30 jours 

respectivement pour le mélange A et B. Le milieu GSM indique seulement la présence de la 

microflore endogène cultivable, ce qui est insuffisant pour évaluer la microflore responsable 

de la décomposition des substrats de co-compostage. Ceci est l’un des inconvénients 

d’utilisation des milieux usuels de culture. Cependant le CTEA indique l’évolution qualitative 

des microorganismes au cours du co-compostage. Sur ce milieu, la microflore mésophile et 

thermophile endogène augmente principalement au cours de la phase thermophile qui est 

limitée à 22 jours pour le mélange A et s’étale jusqu’à 30 jours pour le mélange B. Trois 

différentes catégories de micro-organismes (actinomycètes, champignons et bactéries) ont été 

évaluées. La microflore fonctionnelle composé d’actinobactéries présente un pic au cours de 

la phase de maturation, signe du développement sur le substrat récalcitrant ligno-cellulosique. 

La communauté bactérienne subit un changement lié à la disponibilité du substrat nutritif, et 

aux variations physico-chimiques du milieu. Le substrat de co-compostage est caractérisé par 

des champignons thermotolérants. Ces résultats indiquent que le développement et la 

succession des microorganismes, est strictement liée aux substrats et aux stades de co-

compostage. 



                                                                                                                                                               Partie II 
 

169 
 

Chapitre 6: Abondance de la microflore endogène des produits de 

compostage des boues-déchets de palmier et screening d’isolats 

d’actinomycètes à activité antimicrobienne  

 

1. Introduction 

Le compostage est un processus aérobie de dégradation des composés organiques par l’action 

des micro-organismes, ce processus permet aussi d’hygiéniser le milieu et  permet d’avoir un 

produit final qui répond aux normes d’utilisation en agriculture. Hao et al. (2009), ont défini 

le compostage comme une option d’auto-stérilisation en termes de désinfection et 

d’inactivation des germes pathogènes. Plusieurs facteurs physico-chimiques influencent le 

degré de compostabilité et d’hygiénisation des substrats (nature du substrat, pH, O2, humidité, 

température…), ces facteurs sont strictement liés aux micro-organismes endogènes. Sous 

l’influence de l’ensemble de ces paramètres biotiques et abiotiques le processus de 

compostage est caractérisé par un scénario d’activité et de développement de la microflore 

endogène, selon trois catégories microbiennes: microflore mésophile, microflore thermophile 

et la réapparition de la nouvelle microflore mésophile pendant la phase de maturation 

(refroidissement). Cette succession est nécessaire pour augmenter la qualité de compost. 

Beaucoup de travaux de recherche ont été focalisés sur la microbiologie du compost mais 

jusqu’à présent ces investigations restent incomplètes et peu d’études existent au sujet 

d’interaction intra-communauté, ainsi que celle de chaque groupe avec le substrat au cours 

des phases de compostage. Hassen et al. (2001) ont supposé que les analyses systématiques 

microbiologiques des produits de compostage demeurent insuffisantes pour évaluer le 

processus du compostage. 

En plus des catégories prè-cités des micro-organismes habituels du compostage, on trouve en 

abondance, les différents groupes d'agents pathogènes, qui peuvent provenir des substrats à 

composter, dont les concentrations peuvent dépasser les normes recommandées pour une 

utilisation en agriculture. Tous les déchets organiques sont potentiellement recyclables en 

amendement, par le biais du compostage. En effet, ce traitement biologique permet d’éliminer 

les risques de contamination de l’homme et/ou des plantes par les germes pathogènes et/ou 

substances phytotoxiques, ainsi que l’élimination des mauvaises graines (Mustin, 1987). 

La qualité microbiologique des boues varie selon le degré d’hygiène de la population et de la 

proportion de la population raccordée au réseau. Les boues sont connues pour contenir de 
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nombreuses espèces de parasites (protozoaires, nématodes et les cestodes), des virus, des 

bactéries (Salmonelle, Shiguella, Enterobacter, Bacillus, Pseudomonase, Coliformes fécaux et 

totaux…), insectes, des champignons et prions (Shuval, 1977 ; Cardiergues, 2000 ; Dumontet 

et al., 2001 ; Bagge, 2005, Bhatia et al., 2013).  Ces agents pathogènes excrétés dans les selles 

des personnes infectées et qui se retrouvent dans les eaux usées dont  60 à 90 % de la 

contamination microbiologique en suspension, se décantent et enrichissent les boues. Le  reste 

se retrouve en  milieu naturel avec les eaux usées épurées à la sortie de la station d’épuration. 

La qualité hygiénique ou bien sanitaire des composts des déchets organiques est souvent 

qualifiée par le suivi des indicateurs biotiques. Selon plusieurs études (Pereira-Neto et al. 

1986; Golueke, 1991 ; Madeline, 2003 ; Hachicha et al., 2009 ; Barje, 2010) les hautes 

températures enregistrées pendant le processus de compostage (50 -70° C) sont capables 

d’éliminer les agents pathogènes entériques; spécialement pendant la phase de stabilisation. 

Plusieurs auteurs (Palmisano et al., 1996 ; Vinneras et al, 2003) considèrent cette étape, dans 

le processus de compostage, comme la seule phase d’hygiénisation du substrat de 

compostage. La température est considérée comme un facteur létal des germes pathogènes, 

des parasites, …etc. Néanmoins, ce phénomène d’augmentation de la température n’est pas 

homogène dans tous le substrat de compostage et elle est réservée juste pour une seule phase 

de compostage, ce qui peut favoriser la re-croissance des germes pathogènes (Tønner-Klank 

et al., 2007). L’idée d’attribuer l’hyiénisation, au cours du compostage, au seul facteur de 

température est discutable et le rôle potentiel des intéractions négatives entre les 

microorganismes dans l’hygiénisation des composts mérite aussi d’être vérifié. 

L’objectif de cette partie de notre travail est de suivre la charge en germes pathogènes 

essentiels au cours du co-compostage et s’assurer de l’innocuité des composts finaux en 

germes pathogènes afin d’évaluer leurs degrés d’hygiénisation. De même, il s’agira de 

sélectionner les micro-organismes de chaque stade de co-compostage après culture sur le 

nouveau milieu synthétique à base de notre substrat de compost (CTEA). Ceci permettra 

d’isoler les groupes actifs sur notre substrat de co-compostage et de mesurer leur 

reproductibilité et évaluer leur contribution à l’hygiénisation et la stabilité de compost.  

2. Matériel et Méthodes 

2.1. Technique des puits d’agar 

La technique des puits est utilisée afin d’évaluer l’activité inhibitrice de l’extrait aqueux des 

stades de co-compostage. Cette technique consiste à préparer des boites de gélose nutritive 

stérile avec des puits de volume identique synthétisé à l’aide des billes en verre stériles. Après 
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solidification du milieu, 100 µl de surnageant de l’extrait hydrosoluble (10g/100 ml de NaCl : 

9 ‰) de chaque stade de co-compostage a été testé sur plusieurs souches test. Les boites de 

pétri sont innoculées par les souches tests (Tableau 1), les puits sont remplis avec le 

surnageant et après 4h de diffusion à +4°C pour permettre une pré-diffusion des substances 

actives, les boites ont été incubées à 28°C durant 24h. Les zones d’inhibition apparaissent 

plus claires autour des puits. 

Tableau 1: Les microorganismes tests utilisés pour l’activité antimicrobienne 

d’actinomycètes 

Bactéries gram- positif  Bactéries gram- négatif  Levure et moisissures 
Staphylococcus aureus 
CCMM B3 

 

Enterobacter cloacae 
 

Rhodotorula rubra 

Micrococcus luteus 
ATCC381 

Pseudomonas fluorescens DSM 
50090 ATCC13525  

Saccharomyces cerevisiae 
CCMM34 

Bacillus cereus ATCC Escherichia coli K12 (W1130) 
 

Botrytis cinerea 
 

  Pythium ultimum 

 

2. 2. Test de confrontation 

Pour sélectionner les isolats actifs, la confrontation entre les différents actinomycètes isolés, 

de chaque stade de co-compostage, est utilisée sur des souches test. Chaque isolat 

d’actinomycètes (spores) est inoculé par une strie centrale à la  surface des boites de pétri 

contenant la gélose nutritive. Les boites sont incubées durant 72h soit à 28°C, soit à 45°C, 

selon la nature des souches de chaque stade de co-compostage à tester. Les souches test ont 

été ensemencées en strie verticale à la strie centrale de la souche à analyser, puis incubées à 

des températures favorables de la souche test (28°C). L’apparition d’une zone d’inhibition 

entre la souche active d’actinomycète et les souches tests se visualise par une zone claire 

traduisant une inhibition de croissance. 

2.3. Dénombrement des coliformes 

Les coliformes totaux et fécaux ont été déterminés sur le desoxycholate (0,1%) lactose agar 

respectivement après incubation à 37°C et 44°C pendant 24h.  

3. Résultats et Discussion 

3.1. L’inhibition des germes pathogènes  

3.1.1. L’activité inhibitrice de l’extrait aqueux  
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Parmi les cinq stades analysés trois à quatre extraits aqueux représentent une activité 

inhibitrice importante, limite le développement des souches autour des puits, en créant une 

zone claire appelée zone d’inhibition vis-à-vis de la majorité des germes pathogène testés 

(Figure 1). Le stade initiale (T0), stade 3eme semaine  (T3) et le stade 8eme semaine (T8) sont 

les stades les plus actifs (Tableau 2a, 2b), vis-à-vis de la majorité des souches testes (Bacillus 

cereus, Micrococcus luteus, Staphylococcus aureus, Enterobacter cloacae, Escherichia coli, 

Pseudomonas fluorescens, Rhodotorula rubra, Saccharomyces cerevisiae, Botrytis cinerea, et 

Pythium ultimum) qui sont incapables de se développer auteur des puits.  En alternance nous 

avons noté une activité limitée, seulement à quelques souches pathogènes, des autres stades 

4eme semaine (T4), 10eme semaine (T10), et 13eme semaine (T13). 

 

 

 

 

Figure 1 : Activité des extraits aqueux des mélanges A et B vis-à-vis de Micrococcus luteus 

(ML) par la technique des puits 
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Tableau 2: Activité antimicrobienne des extraits de composts évaluée par la technique des 

puits (technique des puits) (diamètre d’inhibition est exprimé en mm) 

 Mélange A Mélange B 
Souches test Temps de co-compostage 

(semaines) 
Temps de co-compostage 

(semaines) 
 0 3 4 8 0 3 4 8 
Micrococcus 

luteus 

10 22 0 20 10 22 20 20 

Escherichia coli 12 15 0 20 12 15 0 25 

Staphylococcus 

aureus 

12 15 0 26,5 12 22 20 26,5 

Enterobacter 

cloacae 

13 0 0 22 13 15 17 22 

Pseudomonas 

fluorescens 

0 0 0 20 0 0 0 20 

Bacillus cereus 15 23 0 31 15 23 27 22 

Rhodotorula 

rubra 

12 12 16 14 12 12 16 14 

Saccharomyces 

cerevisiae 

10 10 0 15 10 0 0 15 

Botrytis cinerea 13 19 17 15 13 19 17 15 

 

 

Cette expérience montre que la quasi-totalité des stades de co-compostage ont une capacité de 

produire des substances inhibitrices pour lutter contre une large gamme des pathogènes. Ces 

résultats montrent que notre produit de compost surtout sous forme extrait hydrosoluble peut 

être utilisé comme un amendement organique pour lutter contre toute contamination causée 

par les différents germes testés. Les composts ont longtemps été destinés à être utilisés en 

agriculture comme amendements organiques des sols, pour la gestion de la matière organique 

et l'amélioration des propriétés physiques et la fertilité du sol (Brady et Weil, 2009). Plusieurs 

études scientifiques ont mis en évidence l’aptitude des composts à lutter contre les 

microorganismes phytopathogènes, en particuliers ceux transmis par le sol (Stone et al., 

2004). D’autres auteurs (Scheuerell et Mahaffee, 2004), ont montré que l’extrait des composts 
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peut lutter efficacement contre certaines maladies foliaires, comme la pourriture grise des 

fraises, le mildiou de la pomme de terre et de raisin…etc. 

Cet effet suppressif des extraits hydrosolubles du composts peut être attribué aux divers 

mécanismes, tel que la présence de molécules actives particulièrement solubles dans l’eau et 

qui proviennent des micro-organismes actifs capables de synthétiser des substances 

inhibitrices comme les antibiotiques et/ou autres substances à effets antagonistes (Hoitink et 

al., 2006). Néanmoins, la présence des effets inhibiteurs de l’extrait hydrosoluble des stades 

initiaux peuvent être expliqué par la composition initiale des substrats à composter. En effet, 

selon plusieurs auteurs (Ait Baddi et al., 2004 ; Hachicha et al., 2009), la présence de divers 

composés organiques (acides organiques, phénols, alcaloïdes, aldéhydes, cétones, 

aminoacides et certains composés flavonïques), peut induire des effets inhibiteurs, en raison 

de leur teneurs élevées dans certains déchets organiques. Selon ces mêmes auteurs, ces 

composés organiques subissent des abattements très importants par biodégradation, en 

particulier dans la phase de stabilisation, et leurs effets sont généralement réduits ave le 

compostage. 

3.1.2. L’activité inhibitrice des actinomycètes  

La confrontation entre différents isolats (Figure 2) est effectuée pour assurer de la diversité 

chimique des molécules produites par les souches actinomycétales; et l’utilisation des Gram-

positif et Gram-négatif, levures et moisissures est adoptée pour mieux évaluer la capacité de 

production des souches isolées à partir des composts. 

 

 

Figure 2 : Les souches actives isolées (Mésophile (M) et Thermophile (T)) et leurs spectres 

d’inhibition 
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Parmi les multitudes souches testées, 12 souches actives ont été isolées (Figure 2). Ces 

souches font partie du groupe des actinomycètes et ont un large spectre d’inhibition (Tableau 

3). L’activité a été évaluée par la présence ou l’absence d’activité antibactérienne, qui se 

traduit par la présence d’une zone d’inhibition et qui renseigne sur leur capacité à produire des 

antibiotiques. Certains microorganismes sont dotés des capacités à produire des métabolites 

secondaires importants, parmi lesquels les antibiotiques (Raaijmakers et al., 2002). 

Tableau 3: Activité antibactérienne des isolats d’actinomycètes issus de différents stades de 

co-compostage 

Temps de co-compostage 
(semaines) 

T0 T3 T4 T8 T10 T13 

Nombre d’Actinomycète 5 7 9 11 16 9 
Microflore (T/M)* - - T T M T T M 
Total des isolats actifs - - 1 5 3 1 1 1 
Pourcentage des isolats actifs - - 11,11 72,72 6,25 22,22 
 
Microorganismes test** 

 
Nombre des isolats actifs*** 

Micrococcus luteus 
ATCC 10240 

- - 1 2 2 0 1 0 

Escherichia coli K12 - - 0 2 1 0 0 0 
Staphylococcus 
aureus CCMM B3 

- - 1 2 3 1 0 0 

Enterobacter cloacae - - 0 1 1 0 0 0 
Pseudomonas  
aeroginosa 

- - 0 1 1 0 0 0 

Bacillus cereus 
ATCC 

- - 1 2 3 1 1 1 

Rhodorotularubra - - 1 2 3 0 0 1 
Saccharomyces cerevisiae 
CCMM34 

- - 0 3 1 0 1 1 

Botrytis cinerea - - 1 1 0 0 0 0 
*T: Microflore Thermophile, M: Microflore Mésophile  
**Antagonisme estimé par zone de confrontation entre l’actinomycète et la souche test. 
*** nombre d’isolats actifs en fonction du stade de co-compostage. 

 

Le résultat montre que le pourcentage de souches actives vis-à-vis des bactéries Gram-positif 

(Figure 3a) est largement supérieur au pourcentage de souches actives vis-à-vis des bactéries 

Gram-négatif (Figure 3b), des levures et des moisissures (Figure 3c), ceci suggére que ces 

souches ont une capacité à produire des antibiotiques différents. Minotti et al. (2004), ont 

montré que les actinomycètes ont des activités biologiques diverses. 

Les souches actives isolées sont des souches de la phase thermophile et mésophile, ces 

résultats laissent suggérer que le pouvoir d’auto-hygiénisation du compost est non seulement 



                                                                          
 

 

lié aux facteurs physico-chimiques et spécifiquement à la température, et 

thermophile n’est pas la seul phase d’hygiénisation 

proposé par plusieurs auteurs (Redlinger et al., 2001;

d’hygiénisation, pendant la phase thermophile, 
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Figure 3: Isolats d’actinomycètes 
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chimiques et spécifiquement à la température, et 

thermophile n’est pas la seul phase d’hygiénisation durant le compostage

proposé par plusieurs auteurs (Redlinger et al., 2001; Vinneras et al

d’hygiénisation, pendant la phase thermophile, semble donc autant lié au facteur thermique 

ci semble clairement en relation avec les molécules «

ndogènes thermophile au cours du procédé.  

 

d’actinomycètes actifs vis-à-vis des pathogènes Gram-positif (a), 

négatif (b) et levures, moisissures (c) 
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chimiques et spécifiquement à la température, et que la phase 

age comme il a été 

al, 2003). Le mode 

semble donc autant lié au facteur thermique 

semble clairement en relation avec les molécules « actives » 

 

positif (a), Gram-

Saccharomyces cerevisiae 
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Tønner-Klank et al. (2007), ont confirmé qu’il est impossible d’assurer une température 

homogène dans le compostage de déchet surtout de la matière fécale, et ils ont mis en 

évidence la réapparition des entérocoques et de micro-organismes pathogènes viables à 22-

36°C. Plusieurs études ont montré une « re-croissance » des agents pathogènes dans les 

composts durant la phase de maturation (Sidhu et al., 2000; Pietronave et al., 2004). Les effets 

suppressif des agents pathogènes par les composts ont été confirmés par différents auteurs 

(Hoitink, 1990; Pietronave et al., 2004). Toutefois une majorité d’auteurs s’accordent (Xu et 

al., 2011) sur le rôle important de la microflore endogènes dans le contrôle de la croissance 

des agents pathogènes et d’autres risques infectieux (Salmonellasp., Escherichia coli,…etc). 

Hoitink et Fay (1986), ont montré que les produits de compostage peuvent aussi constituer 

une solution contre les attaques phytopathologiques. 

A la lumière de nos résultas, il est clairement établit que nos composts renferment une large 

gamme de micro-organismes endogènes susceptibles de contribuer à l’hygiénisation des 

composts surtout pendant la phase de maturation. Hoitink et al. (2006), ont expliqué que 

l’effet suppressif des maladies spécifiques ne peut être garanti que si le compost est colonisé 

par des antagonistes spécifiques. Selon certains auteurs (Block et al., 2002; Veeken et al., 

2005), l’élimination des pathogènes est liée à l'activité microbienne de la microflore de 

compost,  qui est à son tour en relation avec le niveau du décomposition de la matière 

organique. 

La forte abondance et la forte diversité de la microflore active ont été isolées à partir du 

deuxième stade de compostage T8 (Tableau 3). En fonction du temps de compostage, cette 

diversité devient spécifique et se limite presque en un seul groupe actif. Cette réduction de la 

diversité du milieu est due aux changements des conditions physico-chimiques du milieu et à 

la nature des nutriments (Levanon et Pluda, 2002). La présence des souches isolées de notre 

substrat (boues-déchet ligno-cellulosique) sont en majorité des actinomycètes avec des 

propriétés suppressives contre les pathogènes. Il en résulte que dans nos conditions 

expérimentales les produits ultimes du processus de co-compostage, vont renforcer la qualité 

sanitaire de notre produit.  

3. 2. L’évolution des coliformes fécaux et totaux au cours du co-compostage 

Plusieurs études ont été basées sur les coliformes fécaux et totaux comme indicateur de la 

contamination fécale (Redlinger et al., 2001). Leur présence est un indicateur de la mauvaise 

hygiènisation. Au cours du co-compostage de boue-déchet de palmier, nous avons noté une 



                                                                          
 

 

réduction de l’ordre de 90% 

Selon Vuorinen et Saharinen (1997); Bhatia et al., (2013), pour un compost hygiénisé, la 

densité en coliformes et streptocoques fécaux doivent être

et 5 ×103 bactérie/g. 

Figure 4: Evolution des coliformes fécaux et totaux des stades initiaux et finaux du co

L’abattement des coliformes est principalement lié aux paramètres physico
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réduction de l’ordre de 90% de cette microflore vers la fin du co-compostage (Figure 

Selon Vuorinen et Saharinen (1997); Bhatia et al., (2013), pour un compost hygiénisé, la 

formes et streptocoques fécaux doivent être respectivement de 

: Evolution des coliformes fécaux et totaux des stades initiaux et finaux du co

compostage des mélanges A et B 

 

L’abattement des coliformes est principalement lié aux paramètres physico

compostage, spécifiquement l’augmentation de la température pendant la 

phase thermophile et la présence des souches actives inhibitrices. Plusieurs auteur (

et Barlaz, 1996; Lung et al., 2001; Tønner-Hassen et al., 2001; Gaspard et Schwartzbrod, 

Tønner-Klank et al., 2007; Koné et al., 2007), ont montré que 
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des substrats. D’autres auteurs (Redlinger et al., 2001; 

2004; Bhatia et al., 2013) ont montré une diminution significative des coliformes fécaux et 

totaux au cours du compostage. Paniel et al. (2010), n’ont observé aucune 

entérocoques fécaux au cours de la phase de stabilisation. 
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compostage (Figure 4). 

Selon Vuorinen et Saharinen (1997); Bhatia et al., (2013), pour un compost hygiénisé, la 

respectivement de 5×102  bactérie/g 

 

: Evolution des coliformes fécaux et totaux des stades initiaux et finaux du co-
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Hassen et al., 2001; Gaspard et Schwartzbrod, 
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70°C) au cours de compostage conduit à une diminution 

 et par conséquence 

Redlinger et al., 2001; Pietronave et al., 

2004; Bhatia et al., 2013) ont montré une diminution significative des coliformes fécaux et 

totaux au cours du compostage. Paniel et al. (2010), n’ont observé aucune augmentation des 

compostage de la phase de stabilisation (T0), et (T3), et le 

vis d’un large spectre 
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des souches pathogènes (Micrococcus luteus, Staphylococcus aureus, Enterobacter cloacae, 

Rhodotorula rubra, Saccharomyces cerevisia, Botrytis cinerea, Bacillus cereus et 

Pythiumultimum). Le milieu sélectif CTEA a permis d’isoler 12 souches mésophiles et 

thermophiles (spécifiquement de la phase de maturation) actives type actinomycète au cours 

de différents stages du co-compostage, capables de produire des métabolites secondaires. 

72,7% des souches actives ont été isolées du stade T8. Les souches isolées ont un pourcentage 

élevé d’inhibition des pathogènes Gram-positif. Ces résultats montrent que le facteur biotique 

de la microflore endogène contribue avec un pourcentage important à l’hygiénisation des 

composts, ce qui laisse supposer que le pouvoir de contrôle de compostage réservé à la phase 

de stabilisation est sous l’effet combiné de deux facteurs, thermique et biotique, cependant le 

facteur biotique est le facteur le plus important durant la phase de maturation.  
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Chapitre 7 : Caractérisation des œufs d’helminthes de la boue de station 

d’épuration et l’efficacité de leur inactivation par procédé de compostage 

 

1. Introduction 

La contamination fécale est constitué essentiellement de groupe des pathogènes entériques 

composé des bactéries, des virus, et des parasites (protozoaires et helminthes) (Deportes et al., 

1998). D’après l’OMS (2006), la matière fécale contient des agents pathogènes responsables 

de plusieurs maladies surtout chez les enfants. Les infections parasitaires les plus répandues 

dans le monde entier sont les nématodes vivant dans l'intestin, transmis d'une personne à une 

autre. Ces parasites sont répartis dans l'environnement naturel peuvent y persister 

(Gunawardena et al., 2004; Jinabhai et al., 2001). La voie orale est considérée comme la 

principale voie d’infection parasitaire des êtres humains, en contact direct ou indirect par le 

sol et/ou l’eau (Lane et Lloyd, 2002). L'utilisation croissante des eaux usées pour l'irrigation 

des cultures a conduit à la contamination des légumes et des salades avec des œufs 

d'helminthes (Esteban et al., 2002). Selon Amoah et al. (2006), les légumes irrigués avec des 

eaux usées urbaines, contiennent des concentrations plus élevées d'œufs d'Ascaris (55-60%) 

que de Trichuris ou schistosoma (2-3%). Maikai et al. (2012), ont montré une contamination 

qui dépasse 50% des légumes consommés habituellement par des œufs d'helminthes. Gupta et 

al. (2009), ont identifié sur des plantes irriguées par des eaux usées la présence d’œufs 

d’helminthes. De nombreuses études ont montré que les eaux usées brutes présentent des 

teneurs appréciables de parasites constituées de plusieurs taxons (Amahmid et al., 2002; 

Bouhoum et al., 2002; Sylla et Belghyti,  2008). Parmi les parasites identifiés on trouve en 

abondance l’Ascaris. Selon Bouhoum et al. (1997), et Cissé et al. (2011), cette abondance est 

liée à leur résistance ainsi qu’à leur mode de transmission (cycle direct). Feachem et al. 

(1983), quant à eux ont lié la prédominance des Ascaris dans l'environnement à leur capacité 

de production intense d’œufs et leur capacité à survivre dans des conditions difficiles. En 

effet, la femelle d’Ascaris produit 200000 œufs par jour, comparativement à la femelle de 

Trichuris qui ne produit que  2000-10000 œufs par jour.  

Plusieurs auteurs ont montré une forte élimination d’Ascaris lors des traitements des eaux 

usées (Lakshminarayana et Abdulappa, 1969; Feachem et al., 1983), avec des taux 

d’élimination de l’ordre de  100% des oeufs d’Ascaris. Amahmid et al. (2002), ont attribué 

l’abattement des œufs de parasites lors du traitement des eaux usées par leur accumulation 
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dans la phase solide (les boues). Cette concentration dans les boues se produit soit par 

décantation directe ou bien par adsorption sur la matière en suspension des effluents, dont le 

temps varie en fonction d’espèces de parasites. Cette vitesse de sédimentation est estimée 

selon Shuval et al. (1986), à 65cm/h pour les œufs d’Ascaris. Plusieurs auteurs ont isolé des 

concentrations différentes d’œufs d’helminthes de 0,12 à 41,5 œufs/g dans des boues de STEP 

(Ayres et al., 1993 ; Schwartzbrod et al., 1987 ; Kone´ et al., 2007). 

Des techniques de déshydratation et chaulage de boues sont souvent utilisées comme des 

solutions pour réduire et/ou éliminer leur charge en parasites. En effet, des nombreuses études 

ont montré que le pH basique influence la désintégration des œufs d’helminthes dans les 

biosolides (Cappizzi-Banas et al., 2004; Gaspard et Schwartzbrod, 2003). D’autres travaux 

montrent la nécessité d'un pH stable entre 12 et 12,6 pendant 20 à 60 jours pour l'élimination 

des œufs de nématodes viables (Reimers et al., 1998; Gaspard et al., 1997). Schuh et al. 

(1985), ont  observé l'inactivation des œufs d'Ascaris suum après 2-4 mois de stockage à pH 

12,5. Gantzer et al. (2001), ont  montré l'influence significative de la température et le pH sur 

l’inactivation des œufs de parasites. Lors de l’utilisation agricole des boues de step après 

compostage, de nombreux travaux se sont intéressés à la vérification de leur innocuité en 

termes de polluants organiques (phatalates, HAP, PCB) et métalliques (Amir et al, 2005, 

Lguirati et al., 2005). Néanmoins les données relatives au devenir des parasites au cours du 

compostage de boues de STEP restent rares. 

Dans cette perspective, ce travail se fixe comme objectif d’identifier les principaux parasites 

existants dans le cas des boues de la station à « boues activées » de Marrakech, et suivre leur 

devenir au cours du compostage semi-industriel de boues-déchets ligno-cellulosiques. De 

même, il s’agit de déterminer les paramètres qui interviennent dans l’efficacité d’inactivation 

des œufs de parasites par ce procédé de co-compostage. 

2. Matériel et Méthodes 

2.1. Méthode d’extraction et identification des œufs d’helminthes 

L’analyse des œufs d’helminthes est effectuée sur 5g d’échantillon frais, la concentration des 

œufs de nématodes est basée sur le principe de la méthode de flottation en présence de sulfate 

de zinc (ZnSO4 : 56,81%) après dispersion des particules par le bicarbonate d’ammonium 

(11,9%) (Bowman et al., 2003; US EPA Protocol (1999) modifié par Schwartzbrod (2003), 

Koné et al. (2007)). L'identification des œufs de nématodes a été effectuée au grossissement 

400 à l’aide d’une lame de Mac Master de capacité 0,3 ml. Des microphotographies ont été 

réalisées à l’aide d'un microscope binoculaire doté d’un appareil photographique numérique 



                                                                          
 

 

(Moticam 1000, 1,3 M Pixel USB 2,0, lens 16MM, ø28). Le nombre total de parasites a été 

calculé par gramme d’échantillon frais.

3. Résultats et Discussion 

3.1. La charge parasitaire du substrat brut 

L’examen microscopique des 

permis de mettre en évidence la présence des parasites appartenant, en prédominance, aux 

groupes de nématodes (oeufs d’Ascaris sp., Trichuris sp., et Capillaria., sp

(Tableau 1). Cette prédominance des œufs de nématodes par rapport aux autres groupes, a été 

signalée par plusieurs auteurs qui ont rapporté que les œufs des nématodes intestinaux sont 

plus résistants que ceux des cestodes dans les eaux usées (Bouhoum et al., 1996; 

Schwartzbrod et Banas, 2003) et par conséquence dans les boues. Les agents pathogènes des 

eaux usées se concentrent dans la boue lors d

concentration se produit soit par décantation directe ou bien par adsorption sur 

suspension de l’effluent. Les parasites présents dans les boues sont très nombreux, mais seuls 

les œufs d’helminthes (vers plats et ronds) transmissibles à l’homme ou au bétail, présentent 

un réel risque sanitaire à la manipulation des boues.

d’helminthes est quasi systématique (Schwartzbrod et al., 1999) et leur provenance est 

essentiellement animale.  

 

           Ascaris sp.                            

Figure 1 : Œufs d’helminthes isolés de la boue de STEP de Marrakech observation 

microscopique 

On dénombre dans cette étude 

Capillaria sp., Trichuris sp.) (Tableau 1). 

des concentrations de l’ordre de 0,12 œufs/g de boues et 

teneurs de 9 à 41,5 œufs/g de boues. Kone´ et al. (2
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(Moticam 1000, 1,3 M Pixel USB 2,0, lens 16MM, ø28). Le nombre total de parasites a été 

calculé par gramme d’échantillon frais. 

3.1. La charge parasitaire du substrat brut  

L’examen microscopique des échantillons de boues et des stades initiaux de co

permis de mettre en évidence la présence des parasites appartenant, en prédominance, aux 

ufs d’Ascaris sp., Trichuris sp., et Capillaria., sp

ette prédominance des œufs de nématodes par rapport aux autres groupes, a été 

signalée par plusieurs auteurs qui ont rapporté que les œufs des nématodes intestinaux sont 

plus résistants que ceux des cestodes dans les eaux usées (Bouhoum et al., 1996; 

rtzbrod et Banas, 2003) et par conséquence dans les boues. Les agents pathogènes des 

eaux usées se concentrent dans la boue lors du procédé de traitement des effluents, cette 

concentration se produit soit par décantation directe ou bien par adsorption sur 

suspension de l’effluent. Les parasites présents dans les boues sont très nombreux, mais seuls 

les œufs d’helminthes (vers plats et ronds) transmissibles à l’homme ou au bétail, présentent 

un réel risque sanitaire à la manipulation des boues. La contamination des boues par les œufs 

d’helminthes est quasi systématique (Schwartzbrod et al., 1999) et leur provenance est 

                     Capillaria sp.                              Trichuris sp

Œufs d’helminthes isolés de la boue de STEP de Marrakech observation 

microscopique grossissement ×400 

 

On dénombre dans cette étude de 4 à 27 œufs de nématodes/g de boue fraiche (

) (Tableau 1). Schwartzbrod et al. (1987), ont  mis en évidence 

des concentrations de l’ordre de 0,12 œufs/g de boues et Ayres et al. (1993), 

teneurs de 9 à 41,5 œufs/g de boues. Kone´ et al. (2007), ont isolé jusqu’à 22
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(Moticam 1000, 1,3 M Pixel USB 2,0, lens 16MM, ø28). Le nombre total de parasites a été 

échantillons de boues et des stades initiaux de co-compostage a 

permis de mettre en évidence la présence des parasites appartenant, en prédominance, aux 

ufs d’Ascaris sp., Trichuris sp., et Capillaria., sp) (Figure 1) 

ette prédominance des œufs de nématodes par rapport aux autres groupes, a été 

signalée par plusieurs auteurs qui ont rapporté que les œufs des nématodes intestinaux sont 

plus résistants que ceux des cestodes dans les eaux usées (Bouhoum et al., 1996; 

rtzbrod et Banas, 2003) et par conséquence dans les boues. Les agents pathogènes des 

procédé de traitement des effluents, cette 

concentration se produit soit par décantation directe ou bien par adsorption sur la matière en 

suspension de l’effluent. Les parasites présents dans les boues sont très nombreux, mais seuls 

les œufs d’helminthes (vers plats et ronds) transmissibles à l’homme ou au bétail, présentent 

La contamination des boues par les œufs 

d’helminthes est quasi systématique (Schwartzbrod et al., 1999) et leur provenance est 
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d’helminthes (Ascaris et Trichuris)/g de boues, dont 25 à 50% viables après déshydratation de 

la boue. Ces chiffres dépassent les normes, soit moins de 1œufs/g de la directive OMS (2006) 

d’utilisation des boues sans traitement.  

Contrairement aux références bibliographiques (Tonner-Klanket al., 2007,  Maurer et al., 

2009), dans notre présente étude nous avons enregistré une dominance des œuf de Capillaria 

sp., suivi par ceux de Trichuris sp., et d’Ascaris sp. La présence de ces deux espèces est très 

fréquente en Afrique sub-Saharienne (Silva et al., 2003). L’œuf d'Ascaris est décrit comme le 

plus résistant de tous les pathogènes. Feachem et al. (1983), ont expliqué la dominance 

d’Ascaris dans l’environnement à leur capacité de production et leur pouvoir de résistance. La 

directive de l'OMS pour l'irrigation des champs avec les eaux usées, demande une moyenne 

de moins de 1 œufs d’Ascaris, Trichuris ou hookworm par litre pendant la période d'irrigation 

(Bouhoum et al., 2002 ; OMS, 2006). 

 

Tableau 1: Evolution des œufs d’helminthes en fonction de co-compostage pour les deux 

mélanges A et B 

Les œufs 

d’helminthes 

Boues/g 

(MF) 

Mélange A Mélange B 

T0 T1 T2 T3 T0 T1 T2 T3 

  MS TH MT MS TH MT 

Total des œufs de 

nématodes 

4-27 8 1 0,3 - 12 2,3 0,3 - 

Ascaris sp 0-3 1 0,3 - - 1 0,5 - - 

Capillaria sp 3,5-16,3 5 0,3 0,3 - 7 0,6 0,3 - 

Trichuris sp 0,5-7,6 2 0,3 - - 4 0,3 - - 

 
MF: Matière fraiche, MS: première phase mésophile, TH: Phase thermophile, MT : phase de maturation 
 

 

L’abondance en Capillaria sp. (Tableau 1), par rapport aux autres œufs d’helminthes dans 

notre cas; peut être expliqué par la forte charge initiale dans les eaux usées par cette espèce 

d’helminthe. Elle peut aussi s’expliquer par de possibles variations saisonnières, leur capacité 

à résister, ou bien par la charge des aliments (l’eau et/ou plante irriguée par les eaux usées non 

traités). Maikai et al. (2012), ont  montré une contamination qui dépasse 50%, des légumes 

consommé habituellement avec des œufs d'helminthes à savoir Toxocara sp., Strongyloides 
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sp., Taenia sp., Echinococcus sp.,  Ancylostoma sp., Trichuris sp., et Enterobius sp. Gupta et 

al. (2009), ont  identifié une contamination de Laitue, Epinards, Céleries, Coriandres avec des 

œufs d’Ascaris lumbricoides (36%), Trichuris trichiura (1,7%) et hookworms (6,4%). 

Capillaria, une des espèce qui contamine le plus les boues de Marrakech est un parasite plus 

dominant chez les animaux (Wobeser, 2002 ; Delahay et al., 2007, McDonald et al., 2008). 

Certains auteurs (Rudolphi, 1819 ; Horak, 1992) ont attribué la présence des hymenolepis sp., 

aux rats vivants dans les réseaux d’eaux usées. Vosta (1958), quant à lui, a montré que 

l’Hymenolepis sp. est reconnu par sa destruction rapide et sa difficulté à survivre dans les 

eaux usées, ainsi que dans les boues. 

Le développement démographique, la qualité de la santé de la population, ainsi que la nature 

des réseaux d’assainissement (urbain, industriel, abattoir…etc) peuvent être des paramètres 

susceptibles d’expliquer la charge initiale de boues en helminthes. Dans notre cas, la station 

d’épuration de Marrakech reçoit à la fois des eaux usées de nature urbaines, industrielles, et 

d’abattoirs. Les paramètres physico-chimiques (décantation des particules et la vitesse de 

sédimentation des œufs, agrégats matière-parasite, déshydratation de boue…etc) influence 

aussi la charge des boues en parasites (Shuval et al., 1986, Gaspard et Schwartzbrod, 2003; 

Cappizzi-banas et al., 2004).  

La boue testée est une boue solide (ayant subi un épaississement), cependant le processus de 

séchage n’a pas beaucoup d’influence sur la charge parasitaire. Kone et al. (2007), ont montré 

que  le processus de déshydratation de boue de vidange (boue de la matière fécale) sur lits de 

séchage n'était pas assez efficace pour inactiver tous les œufs d’helminthes, 25 à 50% des 

œufs d’Ascaris et de Trichuris restent viables. 

3.2. L’abattement des œufs d’helminthes au cours du co-compostage 

En comparaison avec la boue seule, les stades initiaux de co-compostage ce sont révélés 

moins chargés en œufs d’helminthes avec une différence de plus de 25% entre le mélange A 

et B (Figure 2). Ceci est dû à l’effet de dilution par le déchet de palmier qui est exempt d’œufs 

d’helminthes. La proportion de la matrice ligno-cellulosique mélangée avec la boue influence 

l’adsorption des œufs d’helminthes, et par conséquence leur charge initiale dans chaque 

mélange. La nature et la taille des particules sur lesquelles les parasites sont adsorbés a un 

effet sur la concentration initiale des œufs dans les échantillons. Kone et al. (2007), ont  

montré que lorsque les matériaux dégradés et les particules sont devenus plus fines, la 

variabilité diminue en raison de l’homogénéité de l’échantillon, ce qui peut influencer, la 

concentration initiale des échantillons de compostage en œufs d’helminthes. 
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Figure 2: Total des œufs d’helminthes par g de matière fraiche de boue et des deux stades 

initiaux de co-compostage, mélanges A et B 

 

L’analyse des échantillons de compostage de boue-déchet de palmier montre une diminution 

de la concentration en œufs d’helminthe vers la fin de processus de co-compostage (Figure 3). 

Un abattement de l’ordre de 88% et 81% durant la phase thermophile a pu êrte noté, 

respectivement pour les mélanges A et B. A la phase thermophile le taux d’abattement des 

œufs d’Ascaris sp., est de l’ordre de 70 et 50%, de 85 et 92% pour Les œufs de Trichuri sp., et 

de 94 et 91% pour les œufs de Capillaria sp., respectivement pour les mélanges A et B. Cette 

diminution atteinte jusqu’à 100% à la phase de maturation du co-compostage (Figure 3). Les 

œufs d’Ascaris sp., représentent le plus faible taux d’abattement en comparaison avec les 

autres œufs d’helminthes. Ces résultats renforcent les données bibliographiques en termes de 

résistance des œufs d’Ascaris par rapport aux autres œufs d’helminthes. L’intense réduction 

des œufs d’helminthes pendant la phase thermophile est expliquée par l’augmentation de la 

température (65°C). 

L'étendue de l'inactivation thermique des pathogènes dépend des températures létales, la durée 

d'exposition et les proportions '' mix ratio'' de biosolides (Hay, 1996). Kone´ et al. (2007), ont 

montré une réduction intense de nombre total des œufs d’helminthes en fonction du 

compostage, ils ont montré qu’une température supérieure à 45°C est létale pour les œufs 

d’Asaris. Cependant, la concentration réelle des œufs d'helminthes dans le compost doit être 
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toujours surveillée pour vérifier les hypothèses théoriques. Cette étape dans le processus de 

compostage est définie comme une étape de désinfection et d’hygiénisation du compost 

(Palmisano et Barlaz, 1996).  

 

 

 

Figure 3: Abattement des œufs d’helminthes au cours du co-compostage des mélanges A et B 

 

La concentration de l’ammoniac enregistré à la phase thermophile contribue à l’abattement 

des œufs d’helminthes. L'ammoniac est présent naturellement dans les eaux usées à partir de 

l’hydrolyse de l'urée et de la dégradation des protéines et d'autres composés contenant de 

l'azote. Pecson et Nelson (2005), ont montré que la présence d'ammoniac à des concentrations 

rencontrées dans les boues et les matières fécales (jusqu'à 8000 ppm en N) permet d’atteindre 

99% d'inactivation des œufs à des températures allant jusqu'à 14 °C. Le traitement alcalin 

augmente le pH des boues et contribue à l'ammonification. Le NH+
3, qui domine à des pH 

élevé (pKa) 9,3 à 25°C, est plus lipophile que NH4
+ et peut être plus facilement diffusé à 

travers des membranes biologiques. Il a été démontré que NH+
3 peut provoquer des 

changements de pH qui vont nuire à une grande variété d'organismes, y compris un certain 

nombre d'agents pathogènes des eaux usées (Jenkins et al., 1998). Reimers et al. (1985), ont 

montré que l'ajout d'ammoniac dans les boues alcalinisées augmente l'inactivation des œufs 

d'Ascaris. La perméabilité de la coquille des œufs est principalement contrôlée par la 

membrane lipidique qui est liée aux variations de la température  (Fairbairn et Passey, 1955 ; 

Berrett, 1976). 
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D’autre composés que l'ammoniac peuvent également jouer un rôle dans l'inactivation des 

pathogènes, les acides organiques, des aldéhydes et des alcools (Reimers et al., 2001). 

Néanmoins la température est toujours le facteur dominant (Carrington et al., 1991; Plym-

Forshell et al., 1995). Le temps nécessaire pour atteindre des niveaux élevés d'inactivation 

d’helminthes (> 95%) est très variable dans la littérature, allant de 2 heures à 180 jours 

(Brewster et al., 2003; Gantzer et al., 2001; Schuh et al., 1985; Ghiglietti et al., 1997). 

Reimers et al. (1998), ont déterminé le temps nécessaire pour inactiver complètement les œufs 

d'Ascaris par digestion aérobie. Ils ont montré qu’à 25°C l’inactivation complète nécessite 

130 jours, et seulement 2 jours à 57°C. Feachem et al. (1983), ont décrit une théorie entre 

temps-température pour l’inactivation des pathogènes. Vinneras et al. (2003), ont dérivé une 

équation (Eq.1) pour Ascaris sp, afin de déterminer le temps (en heure) nécessaire, à 

n’importe quelle température, pour atteindre une inactivation totale de ces pathogènes 

(Tableau2) 

 

t = 177* 10-0.1922 (T-45)   (1) 

 

T: Température; t: temps 

 

Tableau 2: Equations d’inactivation en fonction du temps (t: heure) (Feachem et al., 1983; 

Vinneras et al., 2003) à des différentes températures (T°C)  

 

Helminthes Equation 
Ancylostoma t= 9,31*10-0,1340(T-45) 

Ascaris t= 177*10-0,1944(T-45) 
Schistosoma         t= 10*10-0,1844(T-45) 

Taenia t= 6,6*10-0,1306(T-45) 
 

L'inactivation des œufs d'helminthes dans le compost peut être efficace si la température à 

l'intérieur des andains est suffisante. Comme le montre l’équation et le tableau théorique 

d’inactivation de Vinneras et al. (2003), on peut conclure que l'inactivation théorique de tous 

les œufs d'Ascaris aura lieu si la température des andains de compostage est supérieure à 

45°C pendant au moins 5 jours. Le même résultat pourrait être obtenu avec 8 jours à 44°C, 12 

jours à 43°C, 19 jours à 42°C, un mois à 41°C ou 1,5 mois à 40°C. Cela signifie que la 

température théoriquement nécessaire pour assurer la mortalité massive des œufs 
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d’helminthes dans notre cas de co-compostage et d'autres agents pathogènes est largement 

atteinte. 

D’autres paramètres physico-chimiques peuvent intervenir dans l’abattement des œufs 

d’helminthes, la diminution de taux d’humidité et la stabilisation du pH durant la phase de 

maturation. Différents auteurs (Sanguinetti et al., 2005) ont montré que les œufs d'Ascaris 

peuvent survivre avec un tel taux d'humidité dans les biosolides stockés dans l'environnement. 

Néanmoins, la diminution de la concentration d’eau dans un environnement donné peut 

favoriser l’inactivation des œufs d’helminthes. Un pH basique influence également la 

désintégration des œufs d’helminthes dans les bio-déchets (Cappizzi-Banas et al, 2004; 

Gaspard et Schwartzbrod, 2003). Diverses études ont montré la nécessité d'un pH stable entre 

12 et 12,6 durant 20 à 60 jours pour l'élimination des œufs de nématodes (Reimers et al., 

1998; Gaspard et al., 1997).  Schuh et al. (1985), ont observé l'inactivation des œufs d'Ascaris 

suum après 2-4 mois de stockage à pH 12,5. L’ensemble de ces paramètres justifient le taux 

d’abattement atteint (100%) des œufs d’helminthes identifiés dans notre substrat, et 

l’efficacité du procédé de co-compostage en l’élimination des pathogènes. 

4. Conclusion 

L’analyse de boues, montre que les échantillons bruts sont chargées en germes parasites 

notamment les œufs d’Ascaris sp., (0-3/g), Capillaria sp., ( 3,5–16,3/g) et Trichuris sp., (0,5–

7,6/g). Cette densité des œufs est supérieure aux normes recommandées pour la réutilisation 

des boues en agricultures. Le traitement de ces boues par compostage pendant 6 mois a 

permis d’obtenir des abattements d’œufs d’helminthes très significatifs, rendant ces composts 

utilisables en agriculture. 

 L’inactivation des œufs d’helminthes est liée aux différents paramètres du co-compostage, en 

particulier la température, la teneur en ammonium, le pH et le taux d’humidité du milieu. 

L’action combinée de ces paramètres a permis d’obtenir des composts exempt de parasites et 

sans risque de contamination. 
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1. Introduction 

L’utilisation des composts comme amendement et/ou fertilisant est une pratique agricole 

courante. En fonction de la nature et l’origine de ces amendements, ces pratiques agricoles,  à 

long-terme, peuvent induire une accumulation de composés toxiques comme des éléments 

traces métalliques, des contaminants organiques ou d’autres types de substances toxiques qui 

par voie de conséquence présentent un risque environnemental (Chen et al., 2005; Tulve et al., 

2006). Les métaux lourds sont connus par leur pouvoir phytotoxique et génotoxique (Barje et 

al., 2012; Shahid et al., 2011). Le chrome (Cr) est l’un des contaminants généralement présent 

dans les effluents de différentes activités, principalement ceux des tanneries qui contribuent à 

la contamination des eaux rejetées dans les stations d’épurations et qui se retrouvent dans les 

boues activées de Marrakech. Le chrome existe dans les effluents liquides sous deux formes : 

le (Cr III et Cr VI). Le chrome trivalent (Cr(III)) est un micro-élément nécessaire aux 

métabolismes des plantes et des animaux (Anderson, 1981), est considéré comme 

relativement peu toxique (Jiang et al., 2013). Le chrome hexavalent (Cr(VI)) classé parmi les 

substances les plus toxiques. Ces effets cancérogène et mutagène sont due d’une part à sa 

forte solubilité et sa mobilité, et d’autre part à sa capacité d’interagir avec l’ADN des cellules 

(Dixit et al., 2002; Wani et al., 2007).  

L’évaluation de l’effet des polluants est généralement abordé par différentes approches: 

physico-chimiques et toxicologiques (Fernandez et al., 2005). Les analyses physico-

chimiques seules ne  peuvent en  aucun  cas  suffire pour évaluer le degré de toxicité d’un 

polluant. Les tests biologiques sont donc une alternative de mesure pour évaluer la 

biodisponibilité des polluants et leurs capacités d’interaction avec les organismes vivants. 

Selon différents auteurs (Juvonen et al., 2000; Eom et al., 2007; Ansari et Malik, 2009) 

l’approche biologique est considérée comme un paramètre incontournable de la « fiche 

signalétique » d’un polluant. Comme modèle biologique, les plantes sont souvent utilisés 

comme indicateurs de la toxicité de composés chimiques purs, de mélanges ou pour 

l’évaluation d’effluents liquide et de bio-solides. On peut citer: le test cresson, navet, luzerne, 

et laitue, pour l’évaluation d’effet sur la croissance et le développement des oragnismes. Vicia 

faba ou Alium cepa pour le test des micronoyaux, utilisé pour évaluer des effets génotoxiques. 

Le test des micronoyaux sur racines de Vicia faba est considéré parmi les tests les plus 

sensibles pour évaluer la phytotoxicité et la génotoxicité dans différents milieux solides et 

liquides (Cotelle et al., 1999; Monarca et al., 2003 ; Ait Baddi et al., 2004; Jouraiphy et al., 

2007; Barje et al., 2012; Marcato-Romain et al., 2009 ; Kapanen et al., 2013). Les boues de 
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station d’épuration de la STEP de Marrakech sont connu par leur teneur élevée en Cr (El Fels 

et al., 2014a). Il est donc nécessaire de s’assurer de leur innocuité en tenant spécifiquement 

compte de la présence de Cr sous différentes valences dans les boues et les composts. 

L’objectif de cette troisième partie est de s’assurer de l’innocuité des composts finaux, en 

termes de polluants toxiques, susceptibles de provoquer un impact sur le système sol-plante 

lors de l’épandage agricole de ces produits, mais aussi d’interagir avec les milieux aquatiques, 

réceptacles d’un grands nombre de composés. Pour ceci, nous avons combiné plusieurs 

modèles biologiques simultanément pour mieux cerner les effets phytotoxiques et 

génotoxiques des composts.  

2. Matériel et Méthodes 

2.1. Test de germination et évaluation de la phytotoxicité au cours du co-compostage de 
boues-déchets de palmier 

Les essais de germination ont été effectués sur 20 graines de différentes espèces végétales: 

Laitue, Luzerne, Navet et Cresson dans les extraits hydrosolubles de  composts (100 g/1000 

ml),  sur des boites de pétri avec papier filtre imbibé d’extrait du compost. Les essais sont 

conduits à l’obscurité et à température ambiante (25°C), durant 72h (Mayer et al., 1989 ; 

Garcia et al., 1991; Cunha-Queda et al., 2007). Trois répétitions ont été effectuées pour 

chaque stade de co-compostage. Le test de phytotoxicité est effectué par le suivi de 

l’émergence des graines (test à 24h), et la croissance des radicules (test de 72h), L’indice de 

germination (IG) est déterminé par  rapport à l’émergence et la croissance radiculaire dans 

l’extrait hydrosoluble de chaque stade du co-compostage et dans l’eau distillée selon la 

relation suivante : 

 

IG% =
NG hydr × LR hydr

NG eau × LR eau 
× 100 

 

Avec : 

NG hydro, NG eau : Nombre de graines germées dans les extraits hydrosolubles et l'eau 
distillée. 

LR hydro, LR eau : Longueur des radicules dans les extraits hydrosolubles et l'eau distillée. 
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2.2. Détermination des teneurs du chrome 

2.2.1. Détermination de la concentration du chrome total (Cr) 

Après une minéralisation humide des échantillons de co-compostage des mélanges A et B au 

DigiPrep Jr (SCP Sciences), la concentration du chrome total est déterminée par ICP OES 

(ICP OES Thermo IRIS Intrepid II XDL Duo). Des échantillons frais de co-compostage ont 

été broyés dans de l’azote liquide, puis une attaque acide (HNO3 à 70%) a été effectuée toute 

une nuit à température ambiante, suivi par une incubation d’une heure à 80°C au DigiPrep, 

Après ce temps, 5 ml d’eau oxygénée (H2O2 à 30%) sont rajoutée, et laissé 25 min à 55°C. 

Après refroidissement, les digestats ont été dilués jusqu'à atteindre une concentration de 

HNO3 de moins de 10%. Les échantillons digérés sont centrifugés avant l’analyse.  

2.2.2. Dosage du chrome hexavalent Cr(VI) 

Le chrome hexavalent Cr(VI) a été analysé par une méthode colorimétrique (MA. 200-CrHex 

1.0; Ahluwalia et Goyal, 2013). Les extraits hydrosolubles de boue et des différents stades de 

co-compostage des mélanges A et B (100g/L) ont été analysés après complexation du Cr(VI) 

avec le 1,5-diphenylcarbazide en milieu acide (H2SO4, 2N). Le complexe formé est mesuré à 

une longueur d’onde de 540 nm à l’aide d’une spectroscopie ultra-violet visible (secomam 

S750). Une gamme étalon de 0,1 à 1 mg/L du Cr(VI) est préparée en utilisant le bichromate 

de potassium (K2Cr2O7). 

2.3. Test des micronoyaux  

2.3.1. Germination  

Les graines de vicia faba ont été préparées selon la norme AFNOR (NF T90-327) suite aux 

travaux réalisés par Ma et al. (1995), et Marcato-Romain et al. (2009). Des graines de Vicia 

faba sont mises à tremper dans de l’eau déminéralisée pendant 12h, puis débarrassées des 

téguments, désinfectées par l’hypochlorite de calcium Ca(ClO)2 1% pendant 10 mn; et mises 

à germer durant 4 jours entre deux couches de coton hydrophile humide dans une étuve de 

germination à 24±2°C pour éviter la dégradation de certaines molécules photosensibles. 

Lorsque les racines primaires atteignent 3 cm, les plantules sont prélevées et l’extrémité des 

racines est coupée sur les 5 premiers millimètres. Ceci permet de favoriser l’apparition des 

racines secondaires qui nous intéressent plus particuliairement. 

2.3.2. Test de micronoyaux en milieu solide 
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Pour ce test un sol standard Lufa 2.2 a été utilisé comme un contrôle négatif et comme 

support en mélange avec les stades de co-compostage. Différentes dilutions des stades initiaux 

et finaux des mélange A et B en présence de sol Lufa 2.2 ont été préparées (25%, 50%, 75%, 

et 100%). Comme l’ont décrit Song et al. (2007), le contrôle positif est préparé en mélangeant 

au sol Lufa 2.2 et 10-5 M d’une solution d’hydrazide maléique (HM).  

Les jeunes pousses de Vicia faba obtenues selon le protocole décrit précédemment sont 

exposées par les racines à chaque dilution de co-compost mélangé au sol Lufa 2,2. 

L’expérience s’est déroulée au phytotron à une température à 24/22°C (jour/nuit), avec une 

alternance journe/nuit (14h/10h). L’humidité relative est de 70%, avec une lumière Osram 

Nav-T super (600W), lampe de sodium avec très haute pression fournissant une densité 

minimale de flux de photons de 250 µmol / l / m². Le taux d’humidité de chaque mélange est 

maintenu par ajout d’eau au 2/3 de la capacité au champ. Après 3 jours d’exposition les 

racines secondaires des trois répétions ont été collectées séparément. 

2.3.3. Test de micronoyaux en milieu liquide 

L’extrait liquide de chaque stade de co-compostage a été préparé avec un mélange de 100 g 

de co-compost frais dans 1000 mL d’eau, agité pendant 24h. Après 30 min de centrifugation à 

5000 tr/min, les surnageant sont récupérés. 

Les racines primaires des graines de fèves (Vicia faba) ont été exposées aux extraits liquides 

des stades initiaux et finaux de co-compostage des mélanges A et B, et aux cinq 

concentrations de chrome hexavalent (Cr(VI)) (34 10-3, 17 10-3, 34 10-4, 17 10-4, 34 10-6 mM) 

préparées avec une solution de K2Cr2O7. Le contrôle négatif et le contrôle positif ont été 

préparés respectivement avec de l’eau et une solution d’hydrazide maléique (HM) (10-5 M). 

Après 24h d’exposition, les plantes ont été déplacées dans des bacs contenants seulement de 

l’eau durant encore 24h. Les racines secondaires des trois répétions ont été collectées 

séparément. 

2.3.4. Observation et quantification des micronoyaux 

Après chaque traitement, trois racines secondaires par répétition ont été analysées comme 

suit : 

• Etape de fixation : Les racines secondaires ont été fixées dans un eppendorf par une 

solution de carnoy (Acide acétique glacial /Ethanol à 95%, 1:3; v:v) durant 12h à 4°C 

• Etape conservation: Les racines fixées ont été récupérées rincées pendant 10 mn dans 

de l’eau déionisée puis conservées dans de l’éthanol 70% à 4°C. 
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• Etape d’hydrolyse acide: les racines secondaires sont hydrolysées par de l’acide 

chloridrique (1N) dans un bain marie à 58°C pendant 7 mn. Les racines sont alors 

rincées à l’eau. Cette étape a pour effet de ramollir les tissus afin de permettre  

l’étalement  de l’extrémité racinaire sur la lame de microscope et leur coloration. 

• Coloration: la coloration des chromosomes a été effectuée par de l’orcéine à 1%. 

• Observation: une observation au microscope binoculaire a été réalisée 

augrossissement 400. 

• Comptage: Pour chaque traitement, 6000 cellules (en mitose, en phase Go et avec 

micronoyaux) sont comptées par traitement. Les résultats sont exprimés en % pour 

l’indice mitotique, en ‰ pour les micronoyaux. Le test est considérée valable si 

l’indice mitotique est supérieur à 2% (Ma et al., 1995, AFNOR, 2004). 

2.4. Analyses statistiques 

Les traitements statistiques sont présentés sous forme des moyennes +/- l’écart type. Les 

données ont été analysées par un test d’ANOVA (Sigmastat, SPSS, Cary, NC). La 

comparaison des variances est effectuée par un test de Tukey. Les valeurs présentant une 

même lettre ne sont pas statistiquement différentes. Les valeurs présentants des lettres 

différentes sont évaluées comme significativement différentes avec p <0,05. 

3. Résultats et Discussion 

3.1. Test de germination 

Les tests de germination montrent que les extraits hydrosolubles des stades initiaux de co-

compostage des deux mélanges A et B, induisent des indices de germination (IG) faibles entre 

16% et 33% pour le cas du navet, du cresson, et de la luzerne (Figure 1). Pour la laitue aucune 

germination n’est observée pour les deux stades du compost (T0 et 1 mois), ceci pour les deux 

mélanges A et B. Ces résultats montrent la grande sensibilité de la laitue en comparaison des 

autres graines testées. Les faibles taux de germination sont dus aux substances hydrosolubles 

phytotoxiques contenues dans les échantillons de boues-déchets de palmier, durant les 

premiers stades du co-compostage. La libération des produits de dégradation au cours de la 

phase de stabilisation peut aussi contribuer à l’inhibition de la germination (Chapman et al., 

1983). Plusieurs auteurs (Piotrowska et al., 2006; Hachicha et al., 2009) ont montré qu’au 

cours du compostage, des substances très variées ont un pouvoir inhibiteur important sur la 

germination des graines, comme par exemple les acides organiques à courte chaîne, les 

phénols, des alcaloïdes, des aldéhydes, des cétones, et certains composés flavonoïques. 
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L'ammoniac et les métaux lourds sont aussi des substances phytotoxiques (Mayer et al., 1989; 

Keeling et al., 1994 ;Tiquia et al., 1996 ; 2002 ; Novoa-Munoz et al., 2008). 

 

 

Figure 1 : Evolution de la phytotoxicité au cours du co-compostage des mélanges A et B 

 

Après un mois de co-compostage, on remarque une augmentation importante de (IG) surtout 

pour la période deux mois-trois mois (Figure 1). Après trois mois de co-compostage, l’indice 

de germination (IG) a connu une baisse relativement importante pour le cas du cresson, 

luzerne et laitue pour le mélange A, et le navet et laitue pour le mélange B. L’effet inhibiteur 

des composés toxiques au cours du co-compostage sur la germination des graines, se montre 

différemment en fonction du degré de sensibilité des espèces végétales. L’action simultanée 

des deux effets (les substances toxiques et la sensibilité) détermine une réponse globale, qui se 

manifeste en conséquence pour la majorité des espèces par l’amélioration de l’indice de 

germination au cours du compostage (Keeling et al., 1994 ; Aggelis et al., 2003). 

L’amélioration de l’IG dans notre cas de co-compostage qui dépasse parfois 100% (Figure 1), 

confirme un comportement et une sensibilité variable en fonction des espèces envers les 

éléments phytotoxiques et les substances stimulatrices de la germination (Levy et al., 2003 ; 

Ribeiro et al., 2007). Différents auteurs (Richnow et al., 2003 ; Boopath et al., 2004) ont 

attribué l’augmentation de l’IG à la forte réduction des substances phytotoxiques, et des 

lipides qui sont susceptibles d’avoir des effets phytotoxiques. D’autres travaux (Levy et al., 

2003 ; Yangui et al., 2009) ont montré que l’effet stimulateur de la germination et la 

croissance des radicules dont l’IG dépasse 100% est dû à  la teneur en matière organique 

stable, la richesse en substances humiques et les éléments minéraux durant la phase de 
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maturation. Différents travaux (Barje, 2010; Ouatmane et al., 2002 ; Ait Baddi et al., 2004) 

ont montré les mêmes évolutions de l’indice de germination en fonction des stades de 

compostage. 

Pour les deux essais de compostages, les valeurs d’IG pour la majorité des espèces étudiées 

ont connu une diminution vers la fin du processus. Ceci peut s’expliquer, en dehors de 

l’action des substances phytotoxiques, par la forte charge ionique des extraits hydrosolubles et 

la conductivité électrique. Celle ci peut provoquer un éventuel effet osmotique. Des effets 

similaires peuvent êtres induits par des concentrations trop importantes de certains éléments 

minéraux tels que le cuivre, le zinc, le manganèse ou le bore, qui peuvent générer un effet 

inhibiteur sur la germination et la croissance des plantes (Mayer et al., 1989 ; Marcato-

Romain et al., 2009). 

Toutefois, la comparaison par rapport à la germination dans l'eau seule, et dans l’extrait 

hydrosoluble de la boue seule, montre un IG presque nul pour toutes les espèces étudiées dans 

l’extrait de la boue. La germination est relativement importante dans l'eau; cela paraît tout à 

fait normal, puisque la composition des graines en substances nutritives, oligoéléments et 

réserves organiques représentent une source nutritive qui assure la germination des jeunes 

plantules dans l’eau. 

A la lumière de ces résultats, les taux de germination des composts obtenus après 06 mois, 

sont supérieurs à 50 % et confirment leur maturité comme décrit par Zucconi et al. (1981). 

3. 2. Evolution des formes de chrome au cours du co-compostage 

Le suivi de la teneur totale en chrome au cours du co-compostage, montre une augmentation 

atteingnant des valeurs de l’ordre de 106 mg/Kg et 150 mg/Kg (Figure 2a), respectivement 

pour les deux mélanges A et B. Ces teneurs totales en chrome restent inférieures aux normes 

des composts de boues autorisés pour un épandage agricole. Le chrome hexavalent (Cr(VI)) 

diminue dans la fraction soluble après six mois du co-compostage (Figure 2b). Des résultats 

similaires, sur l’évolution de chrome et ses formes, ont été reportés par travaux sur les 

tanneries (Rai et al., 2006; Shukla et al., 2009).  
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Figure 2: Evolution de différentes formes de chrome, chrome total (a) et Cr(VI) (b) des stades 

initiaux (A0, B0) et finaux (A6, B6) du co-compostage des mélanges A et B 

 

Plusieurs études ont montré que Cr(VI) est fortement toxique (Viti et Giovannetti, 2001; 

Zayed et Terry, 2003), et le degré de toxicité est liée au stade d’oxydation du chrome (Dhal et 

al., 2013). Zheng et al. (2007); Shukla et al. (2009), ont indiqué que l’extraction séquentielle 

peut donner plus d’informations sur la spéciation chimique des éléments traces métalliques. 

Dhal et al. (2013), ont  montré que le Cr(VI) est la forme chimique la plus hydrosoluble à une 

large gamme de pH, bien que la forme du chrome trivalent Cr(III) tend a être adsorbée sur la 

matrice solide (sol) ou précipitée sous forme d’hydroxyde de chrome dans un milieu 

légèrement acide et/ou alcalin. 

La concentration du Cr(VI) dans l’extrait hydrosoluble de la boue est de 1,98 mg/L. 

Cependant, la concentration des stades initiaux dans les mélanges A et B en Cr(VI), est cinq 

fois plus faible que celle dans la boue non traitée (Figure 2b). Ceci est dû à l’effet de dilution 

de la boue par les déchets de palmier. Nos résultats montrent que la quantité de chrome total 

dans le déchet de palmier est de 0,65 mg/Kg. 

Ainsi la concentration de Cr(VI) au cours de co-compostage a diminué significativement avec 

la maturité des composts (Figure 2b). Un abattement de 58 et 58,6%, après six mois de co-

compostage respectivement pour le mélange A et B a pu être observé. Shukla et al. (2009), 

ont  montré que la forme toxique Cr(VI) est susceptible de se transformer en Cr(III) au cours 

du compostage des effluents de tannerie. Arnfalk et al. (1996), ont enregistré un taux élevé 

d’abattement de Cr(VI) attribué à la matière organique. Ceci peut s’expliquer selon 
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Stollenwerk et Grove (1985), par la conversion de la forme Cr(VI) en Cr(III) par un donneur 

d’électrons à savoir la matière organique ou inorganique, qui favorise sa réduction. Dans un 

sol aéré, ce phénomène est possible à des pHs légèrement alcalins. Des réducteurs forts 

comme le H2S (Kim et al., 2001), Fe(II) (Lin et al., 2009) et le glycérol (Yurkow et al., 2002) 

ont été utilisés afin de réduire le Cr(VI) en Cr(III). L’acide ascorbique joue aussi un rôle 

important pour  la réduction du Cr(VI) en Cr(III) (Xu et al., 2004). 

Dans nos conditions expérimentales, le taux d’abattement du Cr(VI) est très important au 

cours de la phase thermophile, où la température est de 65°C, ce dernier est de l’ordre de 

44,5% et 40%, respectivement pour les mélanges A et B. Cependant au cours de la phase de 

maturation le taux d’abattement du Cr(VI) est de 24% et 30,5%, respectivement pour les deux 

mélanges A et B. Ceci peut expliquer que l’augmentation de la température au cours de la 

phase thermophile contribue à la diminution du Cr(VI) principalement par volatilisation. Xu 

et al. (2004), ont  montré que l’augmentation de la température augmente la réduction du 

Cr(VI). Bien que Liu et al. (2013), ont montré que l’abattement de Cr(VI) augmente, en raison 

des échanges ioniques qui augmentent avec la température, accélèrant ainsi la solubilité du 

chromate à des températures élevées. 

D’autres auteurs ont mis l’accent sur les interactions métal-microorganisme et leur 

contribution à la diminution et la stabilisation des métaux lourds dans le sol et dans les 

effluents. Bader et al. (2000); Shukla et al. (2007), ont supposé que le milieu de compostage 

peut favoriser les conditions de développement de microorganismes tolérants des 

concentrations élevées en Cr et qui peuvent jouer un rôle important à la transformation de 

métal en différentes formes.   

D’autres travaux (Ahluwalia et Goyal, 2013; Dhal et al., 2013), ont cité les différents 

mécanismes susceptibles d’intervenir à la transformation de Cr(VI) par les microorganismes 

des déchets. Dans les conditions aérobies, la réduction des chromates nécessite la présence du 

NADH ou NADPH comme cofacteur. Sous les conditions anaérobies, quelques bactéries 

peuvent utiliser le Cr(VI) comme accepteur d’électrons, et la réduction de Cr(VI) peut se faire 

par des réactions chimiques associées avec les composés intra et extracellulaires, à savoir les 

acides aminés, les nucléotides, les sucres, les vitamines et les acides organiques. 

Conventionnellement, dans les milieux aqueux le Cr(VI) peut être transformé en Cr(III) via 

des échanges ioniques ou par réduction chimique et par précipitation (Vieira et Volesky, 

2000; Wang et Chen, 2009). 
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3. 3. Evolution de la génotoxicité au cours du co-compostage de boues-déchets de 
palmier 

3.3.1. Génotoxicité de la matrice solide de co-compost 

Les échantillons de  co-compostage des deux mélanges A et B en mélange avec le sol Lufa 

2.2 ne révèle aucun effet génotoxique (Tableau 1). La fréquence des micronoyaux de toutes 

les concentrations testées n’est pas significativement différente de la fréquence des 

micronoyaux du contrôle négatif, contrairement au contrôle positif (HM) (Tableau 1).  

 

Tableau 1: Résultat de micronoyaux des racines de Vicia faba par approche matrice solide et 

sol Lufa 2.2 

Echantillons Indice mitotique 
(%) 

Micronoyaux 

(‰) 

Contrôle négatif (Lufa 2.2) 9,16±0,7 0,34±0,4 

Contrôle positif (HM) 5,6±0,3 17,2±2,0 

Boue 6,27±0,6 0,79±0,6 

B0 6,89±1,0 0,69±0,70 

A0 8,42 ±1,1 0,41±0,6 

B6 9,15±1,3 0,40±0,3 

A6 9,21±1,2 0,36±0,5 

 

Song et al. (2007), ont  montré que seuls les résultats observés après deux jours de contact, 

aussi bien dans le sol que dans l’extrait hydrosoluble, permettent de diagnostiquer et évaluer 

le degré de toxicité d’une substance. Ceci est lié au phénomène d’interférence entre les 

polluants et la matière organique de produit de compostage, ce qui affecte la biodisponibilité 

des polluants et principalement les métaux. 

Il est reconnu que la matière organique joue un rôle significatif pour réduire la disponibilité 

des métaux. Shahid et al. (2012), ont  montré que la matrice solide peut agir comme un 

chélateur des métaux. Tejada et al. (2006), ont rapporté que la remédiation des sols pollués est 

efficace après l’ajout de la matière organique stable. Bolan et al. (2003); Bernhard et al. 

(2005), ont montré que le Cu et le Zn à de faibles concentrations sont des nutriments 

essentiels pour la plante, et leur accumulation dans le sol peuvent avoir des effets toxiques 

pour la plante et les microorganismes. Warne et al. (2008), ont expliqué la faible 

biodisponibilité des ions de Cu dans le sol par leur chélation par les constituants organiques. 
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La concentration des cations Pb2+ libre sont fortement corrélés avec la toxicité du  Pb (Kim et 

al., 2010, Shahid et al., 2011). Plusieurs autres études montrent que les substances humiques 

peuvent être utilisées en matière de remédiation des sols pollués au Pb (Ehsan et al., 2007; 

Saifullah et al., 2010). Lock et  Janssen (2001), ont  montré que le Cd2+ peut être adsorbé sur 

les argiles et sur la matrice humique chargée négativement. Bien que Sarwar et al. (2010), ont  

expliqué  que les ions Cd2+ sont moins toxiques dans les sols riches en nutriments (N, P, S, 

Ca, Mn, Mg). Ceci a été expliqué par le phénomène de compétition avec d’autres cations 

divalents. Ces références soulignent la forte affinité entre la matière organique et les métaux, 

ce qui peut contribuer à la diminution de leur toxicité vis-à-vis des plantes. De plus, les 

paramètres physiques de la matrice de co-compost à savoir la porosité peut aussi limiter la 

biodisponibilité des polluants aux racines. 

3. 3. 2. Génotoxicité des extraits hydrosolubles de co-compost et de la solution de chrome 
hexavalent 

Le test micronoyaux de boue et de substrat de co-compostage à base de boue en milieu 

liquide, montre que l’extrait hydrosoluble de la boue non traitée provoque une induction 

significative du nombre de micronoyaux (8,7 ‰ ± 1,04) contre 0,33‰ ± 0,58 pour le contrôle 

négatif (Tableau 2, Figure 3). Le taux de micronoyaux baisse respectivement de 69% et 

34,5% aux stades initiaux A0 et B0 des mélanges A et B.  

Ces résultats sont liés à l’effet de dilution de la boue par le déchet de palmier mais aussi par le 

possible piégeage de certains composés dans la matrice poreuse. Le taux de micronoyaux 

dans le mélange B est plus élevé que dans le mélange A, et il est 10 à 20 fois plus élevé que le 

contrôle négatif respectivement pour A0 et B0. Ceci est dû aux proportions de déchet de 

palmier mélangées avec la boue. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



                                                                                                                             
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 3 : Les micronoyaux et les cellules en division d’une racine dans l

 

Tableau 2: Effet génotoxique

Cr(VI) par le test micronoyaux (approche extrait hydrosoluble)

Echantillons 

Contrôle négatif 
Contrôle positif (HM)
Stades de co-compostage
 
Boue 
B0 
A0 
B6 
A6 
 
Gamme K2Cr2O7 (mM)
34 10-3 
17 10-3 
34 10-4 
17 10-4 
34 10-6 

 

Après six mois de co-compostage des mélange

diminution drastique de la génotoxicité de l’ordre de 70,4 et 77,2%, respectivement pour les 

extraits hydrosolubles des mélanges A et B. De même, nous avons constaté une augmentation 

de l’indice mitotique de l’ordre de 19,16
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micronoyaux et les cellules en division d’une racine dans l

hydrosoluble de boues 

 

: Effet génotoxique au cours du co-compostage et de différentes concentrations du 

Cr(VI) par le test micronoyaux (approche extrait hydrosoluble)

Indice mitotique 
(%) 

Micronoyaux (‰)
 

6,08±1,01ab 0,33±0,58
(HM) 4,10±0,59a 21±2,65

compostage  

4,17±0,73a 8,7±1,04
4,83±0,97ab 5,6±0,7

6±0,51ab 2,7±0,7
6,5±0,45b 1,33±0,2
7,15±0,61c 0,83±0,4

(mM) 
 

3,10±1,25ab 2,95±0,75
5,02±0,86c 8,92±1,01
5,95±0,96b 5,2±1,15
6,4±0,58a 2,5±0,48
5,83±0,58a 1,15±1,03

compostage des mélanges A et B (A6, B6), nous 

génotoxicité de l’ordre de 70,4 et 77,2%, respectivement pour les 

extraits hydrosolubles des mélanges A et B. De même, nous avons constaté une augmentation 

de l’indice mitotique de l’ordre de 19,16% et 34,57%, respectivement pour les mélanges A et 

Micronoyaux 

Cellule en division 
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micronoyaux et les cellules en division d’une racine dans l’extrait 

compostage et de différentes concentrations du 

Cr(VI) par le test micronoyaux (approche extrait hydrosoluble) 

Micronoyaux (‰) 
 

0,33±0,58a 
21±2,65c 

8,7±1,04b 
5,6±0,7b 
2,7±0,7b 
1,33±0,2a 
0,83±0,4 a 

2,95±0,75ab 
8,92±1,01b 
5,2±1,15b 
2,5±0,48b 

1,15±1,03b 

A et B (A6, B6), nous pouvons noter une 

génotoxicité de l’ordre de 70,4 et 77,2%, respectivement pour les 

extraits hydrosolubles des mélanges A et B. De même, nous avons constaté une augmentation 

et 34,57%, respectivement pour les mélanges A et 
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B (Tableau 2). Ces résultats indiquent l’effet suppressif de la toxicité de la boue après co-

ompostage. Il est intéressant de signaler l’effet des matières organiques stables extraites, et 

leur contribution à la division cellulaire et par conséquence au développement racinaire. 

Lopez et al. (2010), ont  montré qu’après le compostage de la boue d’épuration, aucune 

toxicité n’a été détectée dans les extraits hydrosolubles. 

La différence notée en termes de fréquence des micronoyaux entre les deux approches 

(matrice solide et les extraits hydrosolubles de différents stades de compostage) peut être 

associée à différentes origines: la nature et le comportement physiologique des racines dans le 

milieu solide et liquide. Tewari et al. (2005); Marcato-Romain et al. (2009), ont montré que la 

perméabilité des racines est élevée dans une solution aqueuse, et la surface d’échange est 

aussi plus importante dans l’extrait hydrosoluble que dans le sol. La spéciation et la 

concentration des métaux, comme déjà discuté, le Cr(VI) est la forme la plus soluble dans 

l’eau et 100 fois plus toxique que la forme trivalente (Cr(III)) (Kapoor et Viraraghavan, 

1995 ;Yu et Gu, 2008). Chandra et al. (2004), ont  montré que la génotoxicité est 2 fois plus 

élevée dans l’extrait hydrosoluble de déchets de tannerie que dans le milieu solide. 

Les données de la littérature, montrent que la boue est un milieu complexe constituée de 

divers composés toxiques à savoir des HAPs, des PCB et des élément traces métalliques 

(Amir et al., 2005; Kapanen et al., 2013 ; El Fels et al., 2014a). Le Cr(VI) est l’un des 

composés les plus toxiques de la boue, et il est reconnu inhiber non seulement la division 

cellulaire mais aussi l’élongation cellulaire en induisant des aberrations chromosomiques 

(Scoccianti et al., 2006 ; Hou et al., 2014). La capacité de Cr(VI) à pénétrer les cellules et 

interragir avec des constituants cellulaires va renforcer ses effets toxiques. Costa (1991) et 

Corradi et al. (1993), ont montré que le Cr (VI) altère les fonctions de la membrane plasmique 

conduisant à une plasmolyse et à l'inhibition de la biosynthèse des pigments à 48h de 

l'exposition au Cr(VI). Un effet inhibiteur du Cr sur l'activité d'amylases et le transport de 

sucres a été signalé par Hou et al. (2014). En outre, l'activité de certaines protéases 

augmentent avec les traitements au Cr (López-Luna et al., 2009). Pour les cellules humaines 

Vaglenov et al. (1999), ont  montré que le Cr(VI) est facilement assimilable par les cellules 

via des transporteurs protéiques (anion carrier proteins). Les mécanismes moléculaires par 

lesquels le Cr(VI) cause des dommages d’ADN impliquent la formation de ponds intra et/ou 

inter-caténaires (cross-links) aboutissant à des abbérations chromosomiques mais aussi 

entrel’ADN et  les protéines. Les mécanismes cités ci-dessus peuvent expliquer que le Cr(VI) 

génère des effets génotoxiques traduit par une augmentation de la fréquence des micronoyaux 

dans les cellules racinaires de Vicia faba. Cet effet diminue significativement avec 
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l’abattement de Cr(VI) après six mois de traitement aérobie (Tableau 2, Figure 2). Ceci peut 

expliquer l’effet de co-compostage sur la diminution de la toxicité de Cr. De plus Shukla et al. 

(2009), ont  montré que le Cr devient non bio-disponible avec la maturité de compost. 

L’évolution de Cr(VI) dans nos conditions expérimentales est positivement corrélé (R2 = 

0,77) avec l’effet génotoxique au cours du co-compostage (Figure 4). Zheng et al. (2007), ont  

montré une corrélation positive entre la fraction de métal disponible à la plante, et la fraction 

échangeable, ce qui explique le potentiel effet phytotoxique de Cr(VI) par rapport au Cr 

adsorbé sur la matière organique. 

 

 

 

Figure 4: Indice de corrélation entre le Cr(VI) et MN aux différents stades de co-compostage 

des mélanges A et B 

 

La figure 4 montre une corrélation entre les doses de Cr(IV) dans la fraction hydrosoluble des 

différents extraits de boues et de co-composts, ainsi que les doses de Cr(VI) présent dans les 

solutions de bichromate testés. Les résultats de la figure 4 montrent qu’à la concentration la 

plus élevées en Cr (VI) (34 10-3 mM), on note conjointement une diminution de la fréquence 

des micronoyaux et des divisions cellulaires aux limites de validation du test (3%). Les 

micronoyaux ne peuvent être visible que sur des cellules ayant subits une mitose. La zone 

apicale d’étude dans les racines, est une zone de croissance active pour l’élongation des 

racines qui est le siège de nombreuses mitoses. Le taux minimum estimé par Ma et al. (1995) 

pour visualiser de façon optimale les micronoyaux est de 2%. En dessous il est impossible de 

compter de façon fiable les micronoyaux formés. La baisse significative du taux de mitose 

induit par la dose de Cr testé traduit une toxicité aigue qui va engendrer une inhibition des 
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mitoses et de ce fait entrainer une diminution du nombre de micronoyaux quantifiable. Ceci 

est lié à la forte cytoxicité du Cr(VI). A des concentrations plus faibles de la solution de 

Cr(VI) et aux stades A0 (stade initial mélange A), A6 (stade 6 mois mélange A), et B6 (stade 

6 mois mélange B), la fréquence des micronoyaux était très proche et proportionnelle à la 

concentration de Cr(VI) (Figure 4). Cependant, pour le mélange B au stade initial (B0) et plus 

particulièrement pour la boue non traitée, les résultats mettent en évidence une différence 

significative entre la concentration de Cr(VI) et l’effet génotoxique. Pour le même nombre de 

micronoyaux, la concentration de Cr(VI) dans la boue non traitée était de 1,98 mg/L, 

néanmoins il est de 5 mg/L pour la solution de Cr(VI) appliquée toute seule (Figure 4). Les 

résultats suggèrent la présence d’autres composés génotoxiques dans la boue brute susceptible 

d’amplifier l’effet toxique. Il a été démontré que la boue brute contient différents composés à 

la fois toxiques et génotoxiques pour les plantes. Parmi eux on cite les acides organiques, les 

composés phénolique et pharmaceutique à savoir les antibiotiques (El Hajjouji et al., 2007; 

Khadra et al., 2012; El Fels et al., 2014a). Ce qui peut provoquer un effet additif et par 

conséquence une toxicité accrue. Finalement, nos résultats suggèrent que le procédé de co-

compostage est une alternative efficace pour minimiser et stabiliser ces composés toxiques et 

plus spécifiquement le chrome hexavalent. 

4. Conclusion 

L’analyse concrétisée par le suivi des paramètres biologiques traduit les interactions qui 

interviennent entre les polluants des substrats de co-compostage avec notamment les métaux 

et les composés organiques. Aucun effet toxique n’a été observé en utilisant la matrice solide 

de co-compostage. Ceci justifie le pouvoir de la matière organique de co-compostage à 

complexer les polluants et diminuer leur effet. Les extraits hydrosolubles des stades de co-

compostages montrent la faisabilité de cette approche pour évaluer le potentiel toxique 

(phytotoxique, génotoxique et cytotoxique) au cours du co-compostage. La concentration et la 

dynamique des éléments toxiques de la phase hydrosoluble des stades initiaux de co-

compostage se répercutent par une inhibition de germination (IG < 33%) avec une sensibilité 

différente entre les espèces végétales testées et une fréquence significative des micronoyaux. 

Après six mois de co-compostage les extraits hydrosolubles des co-composts des mélanges A 

et B présentent un taux de phytotoxicité très faible traduit par un indice de germination qui 

dépasse 100%, un taux d’abattement de micronoyaux de l’ordre de 70,4 et 77,2% corrélé 

positivement avec le taux d’abattement de chrome hexavalent (Cr(VI)) avec 58 et 58,6%, 

respectivement pour les mélanges A et B. Ces indicateurs biologiques confirment l’efficacité 
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du processus de co-compostage à transformer et stabiliser les polluants notamment le Cr(VI) 

de la boue des stations d’épuration à boues activées. 
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Dans le cadre du Plan National d’Assainissement Liquide au Maroc, la ville de Marrakech 

s’est dotée d’une station d’épuration à boues activées en 2009. Cette station dimensionnée 

pour un débit nominal de 90 720 m3/jour (temps sec) et 117 936 m3/jour (débit moyen 

estival), génère actuellement l’équivalent de 130 t/jour environ de boues avec une siccité 

moyenne de 22% soit l’équivalent au total de 30,8 tonnes de Matière Sèche par jour (tMS/J). 

Actuellement, les boues d’épuration sont évacuées vers des sites de déchargement loués et 

situés à proximité de la décharge publique de Marrakech. Cette situation engendre des charges 

importantes en matière de gestion du déchargement des boues, de location des terrains et de 

leur aménagement. Ces charges sont évaluées à 50 DH-HT/tonne des boues évacuées soit 2,4 

MDH-HT/an. En absence de filière d’évacuation définitive, ces charges ne cessent 

d’augmenter d’une année à l’autre. De plus, sur le plan environnemental, cette situation 

présente une source de nuisance sérieuse sur les plans paysager, sanitaire et olfactif qui sera 

ressentie de plus en plus avec la fermeture de la décharge publique actuelle, d’où la nécessité 

de réfléchir urgement à d’autres filière de traitement et/ou de valorisation adaptées au 

contexte local. 

Dans cette perspective nous avons proposé  de réaliser une expérience pilote par la filière du 

compostage, en vue d’aboutir à la conception et à la réalisation d’un guide méthodologique 

d’expertise pour appréhender les conditions optimales de réussite de cette filière et sa 

pérennité dans une optique de développement durable. En effet, le compostage est une 

alternative intéressante au recyclage des déchets organique qui pourrait en grande partie 

subvenir aux besoins de sols agricoles, en termes d’apport des amendements et/ou fertilisants 

contenus dans les boues, en particulier l’azote et le phosphore, améliorer la capacité de 

rétention d’eau dans le sol…etc. En plus de la valorisation agronomique, le traitement de 

boues par compostage permettra de réduire leur inocuité, en terme de polluants organiques, 

germes pathogènes, parasites …etc. 

La démarche qui a prévalu  pour  mettre  au  point  cette  méthodologie de compostage 

s’appuyait sur l’optimisation la plus exhaustive possible des conditions de déroulement de la 

filière en se référant aux travaux de la littérature y compris les travaux de notre laboratoire 

« Ecologie et Environnement » ayant réalisé une multitudes de travaux sur le compostage de 

boues de STEP (Amir, 2005 ; Jouraiphy, 2007 ; Aboulawafa, 2009). Pour ce faire, avant la 

mise en pratique, une compilation des informations indispensable et une évaluation des 

conditions rigoureuses de réussite de la filière en termes de la taille des particules, les 

conditions d’aération manuelle et la rectification de l’humidité convenable à la croissance des 

microorganismes ont été respectées.  
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Cette expérience a été réalisée sur les  boues de STEP en mélange avec les déchets verts de 

palmier comme un agent structurant, favorisant une aération et un rapport C/N optimal. Deux 

essais de co-compostage ont été réalisés à la pépinière communale de Marrakech, sous forme 

d’andains (Andain A: 2/3 de déchets de palmier et 1/3 de boues et Andain B: 1/2 de boues et 

1/2 de déchets de palmier), pendant 6 mois. Bien  qu’il  soit  universellement utilisé,  le  

concept  de  maturité  de compost  ne  fait  pas  l’objet  d’une définition  unique  et  

généralement acceptée.  En effet,  la validation de réussite de la présente alternative est basée 

sur la validation de plusieurs paramètres ainsi qu’indicateurs qui doivent être mesurés de 

l’amont à l’aval du processus, afin de déterminer le degré de stabilité et de maturité des 

produits finaux. 

Au cours du compostage, les biotransformations des mélanges ont été suivies par les analyses 

physico-chimiques notamment (température, pH, conductivité, humidité, carbone organique, 

azote total Kjeldahl, NH4
+, NO3

-, taux de cendre…etc). Après six mois de co-compostage, les 

deux mélanges A et B acquièrent des rapports  caractéristiques de composts matures. Etant 

donné que les différents paramètres étudiés montrent une évolution convenable de la 

température, qui a permis de différencier deux phases principales : (i) la phase de stabilisation 

lorsque la température a atteint 65°C, est un indicateur de bon fonctionnement du processus et 

de degré d’hygiénisation des substrats, justifié par la diminution de la concentration des 

coliformes fécaux et totaux, et par l’abattement significatif des œufs d’helminthes (Ascaris 

sp., Trichuris sp., et Capillaria sp.) des substrat de co-compostage ; (ii) la phase de 

maturation caractérisée par une baisse de température des andains jusqu’à la température 

ambiante due au ralentissement de l’activité microbienne qui est liée à la  stabilisation de la 

matière organique du compost, peut être définie comme l’augmentation de  sa résistance à la 

biodégradation, un pH autour de la neutralité dû au pouvoir tampon de l’humus. La 

minéralisation de la matière  organique  donne  des formes d’azote minérales déterminées par 

le rapport  NH4
+/NO3

-  < 1. Cette faible valeur d’indice de degré d’oxydation des substrats par 

les microorganismes, indique une réaction de nitrification du substrat résultante du 

développement de l’activité des bactéries nitrifiantes. Une diminution remarquable du rapport 

C/N voisin de 10, explique la diminution du carbone organique au cours du compostage qui 

en parallèle avec la décomposition de la matière organique autour  de 40%. Cette diminution  

de la concentration a lieu  essentiellement  pendant la phase de stabilisation. La principale 

raison de cette diminution est l’utilisation par les micro-organismes des substances organiques 

indispensables à leur métabolisme. La mesure de cette biodégradabilité fait référence à 

l’évolution de la composition biochimique de la matière organique des substrats de 
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compostage des mélanges A et B. Nous avons  noté un taux de décomposition de l’ordre de 

50 et 28 % des polysaccharides, de 24 et 33% pour les composés azotés, un taux de 

décomposition très important d’hydrocarbures aliphatiques de 83 et 75%, un taux de 

dégradations de 68 et 54,5 % des stéroïdes et un taux de décomposition des composés ligneux 

de 27 et 25%, respectivement pour A et B, après 6 mois du co-compostage. La diminution de 

ces composés notamment les 7 dérivés ligneux identifiés dans notre cas de co-compostage 

avec différents pourcentage (82,59 et 42,55 % pour 2,4-diméthylbenzène; de 78,59 et 75,93 % 

pour le 2-méthylnaphthalène; de 72,35 et 63.85 % pour le 1-éthyl-2-méthylbenzène; de 66,31 

et 64,81 % pour éthylbenzène 24,71 et 20,96 % pour le styrène ; de 17,28 et 26,8 % pour 

toluène, et de 3,65 et 12,96 % pour le 4-méthylphénol) est le résultat combiné de leur 

métabolisation et leur biotransformation en d’autres dérivés qui par la suite s’incorporent dans 

la structure des substances humiques et/ou adsorbés par celles-ci. Ce phénomène est fortement 

associé au déroulement naturel et classique du processus d’humification de la matière 

organique. La différence dans le taux de dégradation des composés organiques, ne sont pas 

seulement attribués aux conditions physico-chimiques du co-compostage, mais sont 

forcément liée à l’origine de la matière organique (boue et palmier) à composter et leur 

proportion mélangées, ce qui peut influencer le degré de stimulation de l’activité enzymatique 

des microorganismes endogènes (bactéries, actinomycètes, et champignons) de chaque 

mélange et par conséquence la détermination de degré d’aromatisation de la matière 

organique. La  fraction dite substances humiques a augmenté au cours du co-compostage de 

17,3 et 15 g/kg jusqu’à 30,2 et 26 g/kgMF vers la fin du processus, respectivement pour les 

mélanges A et B. Le degré élevé d’aromatisation du mélange A par rapport au mélange B, est 

dû à sa concentration et son enrichissement en précurseurs des substances humiques de nature 

ligno-cellulosique qui proviennent des déchets de palmier. Cette tendance corrobore la 

caractérisation spectroscopique FTIR de la matière organique, qui nous a permis de montrer 

une nette réduction des structures aliphatiques et carboxyliques par rapport  aux  structures 

aromatiques, signe de la stabilisation de la matière organique et l’augmentation de la teneur en 

composés résistants, ce qui reflète le processus d’humification. L’indice de Shannon Weaver 

(Ish) reflète le degré de diversité et l’importance du processus sélectif d'oxydation des chaînes 

latérales et des sous unités des polymères de la lignine tel que l’humification spécifiquement 

dans le mélange A. Les stanols 5β-stanols (coprostanol) et 5β-stigmastanol (24-éthyl-5α-

cholestanol) marqueurs fiables de la contamination fécale, leur abattement régulier en 

fonction du temps est un indicateur du degré d'hygiénisation des composts finaux. Les 

concentrations relatives de thiostéranes augmentent avec le temps, ce qui  explique que la 
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réaction de stéroïdes avec des espèces inorganiques du soufre est favorisée par le co-

compostage. Nous avons pu conclure que le phénomène de sulfuration de stéroïdes au cours 

du co-compostage est produit via les cétones, nous avons alors suggéré que le 3-

thiocampestane est formé à partir de 24-méthyl-3β-ol-5α-cholestane et, en conséquence, la 

configuration du carbone 5 est proposée pour être 5α(H). De même, 3β-thiocholestane peut 

être formé à partir de 5α-cholestan-3β-ol.  

L’abattement total des stéroïdes est corrélé positivement avec les indicateurs de maturité du 

compost, en particulier C/N et NH4
+/NO3

-, ce qui ouvre la voie d’une éventuelle utilisation 

des stéroïdes comme indicateur de maturité de compost, voire de dépollution. D’autres 

indicateurs comme l’estimation des lipides extractibles totaux et les esters méthyliques 

d’acides gras (FAMEs) indicateurs chimio-taxonomique, peuvent renseigner sur le degré 

d’évolution des substrats. Le suivi des lipides au cours des deux traitements A et B montre des  

variations quantitatives et qualitatives significatives. Après six mois de co-compostage, la 

teneur en lipides totaux diminue au cours du co-compostage avec un taux d’abattement de 

43%. Cependant, les FAMEs ont augmenté de 8,44% à 33,3% et de 10,76 à 43,41%, 

respectivement  pour les mélanges A et B. Ce résultat est du à la dégradation des lipides par 

les  microorganismes suite aux évolutions des conditions physico-chimiques du milieu. La 

différence de  concentration des lipides entre les deux mélanges est due au pourcentage de la 

boue, réservoir des lipides et des microorganismes, qui est élevé dans le mélange B. 

Néanmoins, la proportion de la boue de chaque mélange n’influence pas les FAMEs d’origine 

non spécifique (C6 :0, C12 :0, C14 :0) qui ont connu une diminution importante. Cependant, 

les indicateurs des bactéries non spécifiques représentent une grande teneur durant la phase 

thermophile, le cas du C17 :0 pour le mélange A et C15 :0 pour le mélange B, les indicateurs 

Gram-négatif C18:1ω7c et le C18:1ω9c (cas du mélange A) augmentent spécifiquement 

pendant la phase thermophile. Ceci indique la nature des microorganismes thermotolérants 

dont les indicateurs évoluent différement d’une phase à une autre de chaque mélange en 

fonction de l’évolution des conditions de compostage. Les FAMEs, indicateurs des bactéries 

Gram-positif (caractérisant les phases thermophiles) ont diminué vers la fin de co-

compostage. Ceci indique une adaptation des micro-organismes aux conditions de maturation 

(la diminution de la température et l’enrichissement du milieu par composés récalcitrants à la 

phase de maturation). Les indicateurs taxonomiques des groupes d’origine non spécifique 

(ONS) C16 :0 et C18 :0 ont connu une augmentation vers la fin du co-compostage pour les 

deux mélanges A et B, indique une intense décomposition de la matière végétale. 

L’augmentation des rapports C18 :0/C16 :0 ; aC17 :0/aC15 :0 et aC16 :0/C16 :0 pendant la 
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phase thermophile est un indicateur de stabilisation et maturation des substrats de co-

compostage. La maturité du compost final s’accompagne aussi d’une augmentation de 

l’indice CPI, ce qui met en évidence l’enrichissement du milieu en FAMEs d’origines 

végétales et qui résultent de l’attaque des composés récalcitrants ligno-cellulosiques. La 

diversité totale des indicateurs des microorganismes (Ish tot) a diminué pour les deux 

mélanges A et B. Cette tendance indique une adaptation microbienne lors de la succession des 

microorganismes au cours du co-compostage, ce qui permet d’aborder et de définir les étapes 

de biodégradation de la matière organique au cours du co-compostage. La phase thermophile 

est caractérisée par le développement des microorganismes thermotolérants et thermophiles 

principalement les champignons avec un pourcentage de 40% et 50%, respectivement pour la 

microflore mésophile et thermophile des mélanges A et B identifiés sur le milieu synthétique 

à base de notre substrat de co-compostage  (CTEA). Cependant, la phase de maturation est 

caractérisée par un pic d’évolution d’actinomycètes, autour de 90% et 80% respectivement 

pour le mélange A et B, ce qui renseigne sur l’intense dégradation du substrat résistant ligno-

cellulosique de notre substrat de co-compostage, et la contribution à l’humification et la 

maturité des composts. Le  suivi  de  l’évolution  de  l’ensemble de la  biodiversité endogène, 

sur le milieu (CTEA) au cours du co-compostage nous a permis de déterminer  réellement la 

phase thermophile qui est limité à 22 jour pour le mélange A et 30 jour pour le mélange B, ce 

décalage en temps est lié à la concentration des microorganismes de la boue et la nature de 

substrat composté. En effet, le fonctionnement de ces microorganismes en fonction de la 

concentration de substrat pour chaque phase de co-compostage, permet d’attribuer la longue 

phase de maturation du mélange A qui reflète le changement de l’installation du groupe 

fonctionnel, et l’induction de l’activité enzymatique rapide des actinomycètes par la forte 

concentration des substrats ligno-cellulosique. Cependant, aucune corrélation entre le 

développement de la microflore endogène et l’évolution de la température des andains n’a été 

trouvée sur le milieu GSM. L’approche sélective (CTEA) nous a permis d’isoler 12 souches 

actives d’actinomycètes mésophiles et thermophile (principalement de la phase de maturation) 

douées du pouvoir suppressif vis-à-vis d’un large spectre des germes pathogènes (Gram-

positif, Gram-négatif et moisissures), ce qui peut montrer qu’en parallèle à l’évolution de la 

température le facteur biotique contribue avec un pourcentage à l’hygiénisation des substrats 

de co-compostage. 

L’évolution prometteuse des composts issus de la boue et déchet de palmier grâce à l’activité 

enzymatiques de la microflore endogène peut fournir un produit de qualité, néanmoins la 

fiche signalétique de l’assurance d’utilisation de composts ne peut être rassurante qu’après 
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avoir effectué une analyse fine à l’échelle moléculaire. La boue est constituée d’une réserve 

en éléments minéraux qui réagissent fortement avec la fraction organique. L’évaluation de 

l’effet des éléments échangeables hydrosolubles lors de la biodégradation de la matière 

organique et l’effet complexant qu’exercent les substances humiques est effectuée sur 

différents modèles biologiques. Le test de phytotoxicité des graines (Laitue, Navet, Luzerne et 

Cresson) dans l’extrait hydrosoluble de chaque stade de co-compostage, montre un indice de 

germination très élevé aux stades finaux de co-compostage avec une sensibilité différente de 

chaque espèce, ce qui est étroitement lié à la diminution et à la dégradation des composés 

toxiques susceptibles de provoquer un effet toxique en inhibant la germination des graines. 

L’efficacité de processus de co-compostage de stabiliser les polluants est élucidé par le test 

des micronoyaux sur le model végétal des racines de Vicia faba, qui s’est révélé important 

pour toute incidence de génotoxicité induite par les composés toxiques de la boue, 

principalement le chrome hexavalent issu de l’activité industrielle des tanneries de 

Marrakech. Nous avons constaté que la concentration du chrome total de la boue se concentre 

avec la dégradation de la matière au cours du co-compostage, pour atteindre des valeurs de 

l’ordre de 106 mg/Kg et 150 mg/Kg, respectivement pour les deux mélanges A et B. Ces 

teneurs totales en chrome restent inférieures aux normes des composts de boues autorisées 

pour un épandage agricole. Nous avons montré qu’après 3 jours d’exposition en milieu solide, 

avec différentes concentrations de chaque stade de co-compostage des mélanges A et B, que 

le nombre de micronoyaux ne dépasse pas celui du contrôle négatif, bien que le pourcentage 

de l’indice mitotique reste significatif. La forte affinité entre la matière organique et les 

contaminants, notamment les métaux, peut contribuer à la diminution de leur toxicité, ceci 

soit par leur adsorption par la matière organique soit par leur interférence avec celle-ci, ce qui 

agit sur leur biodisponibilité. Cependant, notre résultat montre que la génotoxicité est induite 

spécifiquement par le Cr(VI) biodisponible et soluble. L’extrait hydrosoluble de la boue non 

traité a montré une fréquence importante des micronoyaux, qui correspond à une baisse de 

l’ordre de 69 et 34,5%, respectivement aux stades initiaux A0 et B0 des mélanges A et B. 

Néanmoins, la fréquence de génotoxicité des stades initiaux reste significative, 10 à 20 fois 

plus élevée que le contrôle négatif, respectivement pour le mélange A et B. Ce résultat 

explique d’un côté la forte toxicité de la boue toute seule, et de l’autre côté l’effet du mélange 

avec un substrat inerte (en termes de génotoxicité) à la diminution de l’effet toxique de la 

boue. Bien que la génotoxicité est significative pour les stades initiaux, en fonction des  

teneurs de la boue des deux mélanges A et B, celle-ci subit  un abattement significatif de 

l’ordre de 70,4 et 77,2%, après six mois de co-compostage, respectivement des mélange A et 
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B. Nous avons aussi constaté  une augmentation de l’indice mitotique de l’ordre de 19,16 et 

34,57%, respectivement pour les mélanges A et B. On peut conclure que le compostage 

permet  la diminution et suppression de l’effet toxique et génotoxique des produits compostés, 

ce qui stipule que cet indice peut être utilisé comme un indice biologique d’évaluation de 

toxicité des composts. 

Nous avons pu montrer qu’un compost mature est un compost caractérisé par une diminution 

de la génotoxicité et une contribution positive à la croissance des racines. De même nous 

avons pu montrer que les tests faisant appel à l’extrait hydrosoluble représentaient la 

technique la plus fiable pour détecter un effet toxique du compost. L’abattement de l’effet 

génotoxique au cours du co-compostage est positivement corrélé (R² =0,77) avec l’abattement 

de Cr(VI) soluble avec 58 et 58,6%, respectivement pour le mélange A et B après six mois de 

co-compostage. Cependant aucune relation dose-réponse entre la concentration en Cr (VI) et 

la fréquence des micronoyaux n’a été observée. Ce résultat indique d’un côté le potentiel effet 

phytotoxique de Cr(VI) biodisponible par rapport au Cr adsorbé sur la matière organique, et 

de l’autre côté l’effet du co-compostage sur  la diminution drastique de Cr(VI) de la boue. Cet 

abattement du Cr(VI) durant la phase de stabilisation peut être amplifié par le phénomène de 

volatilisation dû à la hausse de température et/ou le lessivage au moment de l’arrosage. 

L’effet additif et combiné des polluants observé au cours de notre expérience était la seule 

explication que nous ayons pu trouver. Ceci réside dans le fait que pour un même nombre de 

micronoyaux, la concentration de Cr(VI) dans la boue non traité était 4 fois plus faible que 

celle de la solution de Cr(VI) appliquée toute seule. Ceci nous a permis de suggérer la 

présence d’autres composés génotoxiques dans la boue brute susceptible d’amplifier et de 

renforcer l’effet toxique. Les résultats d’abattement global de la toxicité, permettent de 

conclure que le procédé de co-compostage est une alternative efficace pour minimiser et 

stabiliser une large gamme de composés toxiques spécifiquement le chrome hexavalent; et 

plusieurs mécanismes biotiques et abiotiques  peuvent intervenir à savoir la biodégradation 

des composés toxiques, leur conversion en composés moins toxiques.  

L’ensemble de nos résultats conditionnent la réalisation de nos objectifs fixés en matière de 

compostage des déchets de station d’épuration boue activée de Marrakech et déchets de 

palmier. Un guide général a pu être tiré qui inclut également une méthodologie d’approche de 

validation de notre procédé proposé, en matière de recyclage et de traitement des boues. A la 

lumière de nos expériences réalisées sur site, l’application de cette méthodologie, a mis en 

avant les conditions opérationnelles inhérentes à la réussite de la filière de compostage des 

déchets de STEP à boue activée, et déchets vert.  
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Notre travail montre de façon très intéressante que la pertinence des différents paramètres et 

indices physico-chimiques et microbiologiques de maturité et d’hygiénisation, et les 

biomarqueurs de toxicité que nous avons étudié (C/N, NH4
+/NO3

-, composés ligneux, 

stéroïdes, lipides et FAMEs, les substances humiques, l’évolution de la microflore endogène, 

des œufs d’helminthes, les coliformes fécaux et totaux, test de germination, de micronoyaux 

des racines de Vicia faba) confirment la stabilité et la maturité des substrats de co-

compostage. Ceci se traduit par  l’enrichissement des composts par un substrat humifié signe 

d’évolution de la fraction organique de boue et de déchet de palmier sous l’action de 

l’évolution des paramètres physico-chimiques et de l’agglomération spatiale des 

communautés des microorganismes endogènes principalement les champignons et les 

actinomycètes. Par conséquence, l’évolution du processus a un effet remarquable sur 

l’hygiénisation des substrats qui se reflète par l’abattement des œufs d’helminthes, des 

coliformes et différents germes pathogènes sous l’action combinée des facteurs biotiques et 

abiotiques, tels que l’évolution de la température des andains et les souches actives, douées du 

pouvoir suppressif. L’effet de la filière de compostage sur l’abattement des polluants, 

principalement le Cr(VI) a été conclu par les résultats de test de phytotoxicité et génotoxicité, 

qui sont d’après notre expérience indispensables, en plus les paramètres physico-chimiques, 

pour mettre en évidence le risque éventuel des substrats de compostage. Nous avons constaté, 

à travers les résultats de nos expériences, que les tests dans l’extrait hydrosoluble sont très 

vivement recommandés. Les constatations nous ont permis aussi de conclure que la boue 

seule est un substrat toxique, cependant cette toxicité subit un abattement en mélange avec un 

substrat organique après maturation, dans le cas présent il s’agit de déchet de palmier. 

Néanmoins la proportion de la boue utilisée influence le degré et le pourcentage de la toxicité 

qui se sont toujours révélées significatifs aux stades initiaux des mélanges A et B. Notre 

proposition réajustée aux conditions de compostage des deux mélanges A et B, nous a permis 

d’atteindre après six mois de traitement un taux significatif et considérable d’abattement de 

l’essentiel  de pollutions biologiques et chimiques de la boue, et d’avoir deux composts 

matures qui répondent aux normes d’utilisation. Bien que la synchronisation de l’activité 

microbienne en fonction des substrats et la cinétique d’évolution des deux mélanges A et B 

n’est pas identique, le degré d’évolution, de maturité et d’hygiénisation des substrats est 

similaire. A la lumière de ces résultats, le  choix du mélange B est plus judicieux pour mieux 

faire face aux quantités considérables de boues générées par la STEP de Marrakech, et 

l’extrapolation de notre expérience à grande échelle en réalisant des essais industriels. Dans 

ce sens un projet proposé par notre Labortaoire Ecologie et Environnement (L2E) (Faculté des 
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Sciences Semlalia, Université Cadi Ayyad Marrakech) suite à l’appel d’offres du Ministère de 

l’Environnement au Maroc vient d’être retenu pour financement pour 2015. A travers ce 

projet, les différenst apsects techniques (dimenssionnement…) et économiques (Busines 

Plan…) seront  étudiés. 

Nous pouvons donc proposer notre scénario complet et pertinent, moins couteux, et plus 

propice au sursaut du programme d’assainissement liquide de ces dernière années et qui est 

tributaire des moyens financiers actuels. Cette approche, contribuera à désengorger les 

décharges, et limiter la propagation des dépôts sauvages. De même, la mise en place et 

l’intégration de cette technologie verte à Marrakech permettra de recycler les déchets verts 

des espaces verts de la ville, et produira des composts dont les sols marocains ont largement 

besoin. Cette expérience locale pourra servir d’expérience pilote pour d’autres STEP à 

l’échelle nationale. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Synthèse Conclusion & Perspectives 

216 
 

 

En perspective de ce travail, en plus des aspects techniques et économiques qui 

seront étudiés dans le cadre du projet financé par le Ministère de 

l’Environnement,  nous suggérons : 

 

 D’identifier les souches isolées d’actinomycètes actives (analyse biologie moléculaire) 

 De suivre la  génotoxicité d’autres molécules toxiques HAPs et d’autres éléments 

traces métalliques 

 De faire un essai agronomique au champ qui devrait être réalisé en utilisant les 

différentes doses de composts des deux mélanges A et B sur les différentes culturess 

pour déterminer la valeur agronomique des composts. 

 Réaliser l’étude économique de la filière proposée. 

 Un projet de valorisation de boue de STEP à l’échelle industrielle vient d’être retenu 

pour financement pour 2015 par le ministère de l’environnement au Maroc.  
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