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INTRODUCTION GENERALE



Les accroissements démographiques, économiques e urbains sont a l'origine de
différentes sources de pollution environnementde (pollution amosphérique, pollution des
ealux de surfaces et profondes, pollution du sol...), & ce en paticulier dans les pays en
dévdoppement moins préoccupes & moins senshilisss par les risques  sanitaires
concomitants. Parmi ces sources de pollution la production d'eaux usées souvent reetées
dans le milieu récepteur (mer, rivieres, sols) sans traitement prédable génere de nombreuses
maladies hydriques et une propagation des épidémies (OMS, 1989; Prost, 1991).

Au Maroc, les volumes d'eaux usées rejetés ont &é estimés a 470 MnT par an en
1994 et ateindraient 900 Mn? par an & I'horizon 2020 (Ministére de I'Agriculture et de la
Mise en Vadeur Agricole, Maroc, 1998). A I'ingtar des pays en développement, I'essentiel des
eaX usees sont déversées dans le milieu naturd sans traitement. Néanmoins, ces dernieres
années, |'accroissement de la demande en eau pour la consommaion humane, indudridle,
agricole e les sécheresses répétées qui Sbvissent au Maroc ont senshilisé les décideurs a
consdérer les eax usées comme une ressource hydrique appréciable, d'ou la nécessté de
réfléchir a un programme nationd dépuration des eaux usées. De nombreuses sations
d épuration ont &€ condruites, mais rares sont encore fonctionnelles en raison de problémes
de suivi, d entretien ou d' inadaptation de lafiliére de traitement.

En 1985, la Faculté des Sciences Semldia de Marrakech a lancé un programme de
recherches expérimentales sur I'épuration des eaux usées afin de définir les techniques de
tratement les plus performantes, en tenant compte des contraintes climatiques, économiques
el sanitaires de notre pays. Le systéme de lagunage peut ére consdéré comme convenable
pour le traitement des eaux usées de Marrakech puisqu’il a montré de bonnes performances
épuratoires du point de vue abatement des pollutions microbienne (Boussaid, 1987),
parasitaire (Bouhoum, 1987) ou méadlique (Mazlani, 1988), et sur les problémes engendrés
par les matiéres organiques, azotées ou phosphatées (Ouazzani, 1987 ; Bouarab, 1988,
Bousselhg), 1996).

Queque soit le systéme d' épuration adopté, le traitement des eaux usées S accompagne
d' une production de quantités de boues non négligeables dont il faut se débarrasser. Plusieurs
filieres exigent pour I'd@imingtion de ces boues, mas le choix doit ére tributare du colt
dingadlation, de I'origine de boues, de la vaeur goutée du produit qui en résulte et de
I'impact que pourrat avoir la filiere retenue sur I'environnement. La mise en décharge
(appelée auss stockage) S avere une technique peu valorisante et et |égaement interdite dans
de nombreux pays (directive 1999/31/CE). L’incinération de boues a un colt prohibitif et
présente un risque lié a I'impact de gaz toxiques sur I'environnement td que cdui de la



dioxine (ADEME, 1999). La vaorisation énergétique (production de biogaz comme source de
chdeur et déectricité) et la vdorisaion biologique ou agricole (production dengrais & de
compost) condtituent des technologies vertes permettant de transformer les boues en produits
a haute vaeur goutée en minimisant les risques de pollution Prevot, 2000 ; ADEME, 2001 ;
Auban et d., 2002). Le recyclage ou vdorisation agricole des boues gprés compostage
contribue & une réintégration des déments minéraux et organiques dans les sols, ce qui permet
de se rapprocher des cycles naturels (de Bertoldi et al., 1983). Néanmoins, |épandage des
composts obtenus ne doit pas se fare sans Sére assuré de leur hygénisation, de leur
dabilisation e de leur maturité. De plus, le compost de boues doit ére exempt de
phytotoxicité, avec des teneurs en métaux lourds (Cu, Zn, Cd, Hg, Cr...) et des teneurs en
micro-polluants organiques (phthaates, PCB, HAP...) inférieures aux normes internaionaes
€en vigueur.

Le présent travail oeuvre pour la déermination des conditions optimaes de compostage
des boues résduaires de lagunage expérimenta de Marrakech (voir annexe 1). Il contribuera
and a une melleure compréhenson des phénoménes d' évolution de la mdiere organique au
cours du compostage, en particulier ceux de la fraction humique. La déermination du degré
de maturité du produit find sera abordée en utilisant différents indices physco-chimiques e
spectroscopiques en vue de déerminer les indices qui intégrent mieux les transformations du
subgrat e qui refletent la maturité rédle du produit find. Enfin, le devenir de différentes
fractions de micropolluants métdliques (Zn, Cu, Pb, Cu, Ni, Cd) e organiques (phthdates,
HAP), susceptibles d’ induire une toxicité, a é&é suivi.

La premiere goproche de ce travaill condste a déerminer les conditions optimales de
compostage des boues de lagunage. Le suivi des transformations des déchets et effectué par
les différentes méhodes d'andyses physico-chimiques & dévduation de I'humification. Afin
de mesurer le risque écotoxicologique des boues, un suivi andytique des contaminants
méadliques e organiques a éé effectué a différents stades de compostage. L’'é&ude a
recherché les teneurs des ETM (Zn, Pb, Cu, Ni, Cd) et leur répartition chimique en fonction
des compartiments condtituant le compost, ce qui permet d’ évauer leur mobilité potentiele et
les variaions de spéciation qui s effectuent lors du compostage. Le travail développé sur les
polluants organiques a porté sur I'andyse de 6 phthaates et de 16 hydrocarbures aromatiques
polycycliques désignés par I'USEPA comme polluants prioritaires. L'éude a suivi |'effet du
compostage sur le devenir et I’ éa chimique de ces polluants.

La deuxiéme approche de ce travail englobe une recherche sur les hiotransformations

sructurdles des acides humiques e fulviques lors de I’humification due au processus de



compostage en e basant sur un ensemble de techniques diverses e complémentaires, telles
que I'andyse démentaire (CHNOS), les analyses spectroscopiques (IR-TF, UV, *C-RMN)
et chromatographiques (ge de sephadex, TMAH-GC/MS). Une atention particuliére a éeé

accordée au réle de la ddipidation dans les structures humiques purifiées.
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[-Traitement des eaux usées

L’'épuration des eaux usées condste a décanter les déments polluants particulares et a
extrare les déments dissous qui sont transformés en matiére sadimentable suite a un
traitement approprié. Aind, a la sortie de la dation il en résulte d'une pat une eau épurée
rgetée dans le milieu naturd, et dautre part, 1 reste des sous-produits désignés sous le terme
des boues résiduaires (Werther et Ogada, 1999). Les divers procédés d'épuration des eaux
usées actuds entrainent une production plus ou moins importante de boues résiduaires. La
matiere solide de ces résdus contient a la fois des déments naurds vaorissbles et des
composes toxiques en relation avec la nature des activités raccordées au  réseau
d assainissement, indudtrielles ou domestiques. L'épandage direct de ces boues se heurte a de
fortes résstances de l'opinion concernant les risques sanitaires éventuels quimplique cette
pratique du fait de la présence d'agents pathogénes, d ééments traces méadliques et de
composes  organiques  toxiques. Afin  de présarver les  productions agricoles et
I'environnement, l'innocuité des boues passe par le respect de normes d épandage ou par
I’ utilisation de produits dérivés de celles-ci par voie chimique ou biologigue.

I.1 Lesfilieresdetraitements des eaux usées

Il exige pluseurs filieres, mais le choix d'un procédé de traitement doit ére adéquat du point
de vue climatique, des agpplications attendues et de I'investissement (ADEME, 1996; Werther
et Ogada, 1999; CEE, 2001). Ce procédé nécesste un ensemble cohérent de
tratements effectués gpres des prétraitements tels que le dégrillage, le dessablage et le
dégraissage. Parmi cesfilieres, on trouve :

- Traitement primaire : Décantation smple ou renforcée par des additifs chimiques.

- Traitement secondaire :

- Traitement physico-chimique: utilistion dadjuvants chimiques pour éiminer les
matiéres en suspension. || comporte une phase de coagulation (agglomération des colloides
par addition par exemple de sds de fer ou dauminium), une phase de floculation et une phase
de décantation pour assurer la Séparation entre solide et liquide suite a I'injection des agents
floculants td le charbon actif en poudre. Ces traitements acceptent les variations brutaes de
charges polluantes, mais ils sont trés colteux en exploitation sdon les adjuvants chimiques
utilisés.

- Traitement biologique : il permet la biodégradation des matieres organiques des eaux

usees grace a des bactéries aérobies ou anaérobies dans des systemes suivants :



- Systéme intensif a cultures fixes telles que les lits bactériens e les disques biologiques ou a
cultures libres telles que les boues activées.

- Systeme extensif dont le plus répandu et le plus classque est le lagunage surtout dans les
pays a climat chaud & ou le terrain est disponible a colt rasonnable. I congste en un lent
écoulement de I’ affluent dans un ou plusieurs réservoirs plus ou moins profonds.

- Traitement tertiaire ou les traitements complémentaires: désinfection, dénitrification,

déphosphatation.

| .2 Situation du traitement des eaux uséesau Maroc

Depuis 1958, une soixantaine de dations dépuration des eaux usées (STEP) ont éé
congruites au Maroc, mais en 1994 la grande mgorité est hors service ou na pas éé
raccordée au réseal pour des raisons diverses : inadaptation de la filiere de traitement aux
conditions locales, défaut de conception des ouvrages, manque dentretien, problemes de
gestion (absence de budget, manque de cadres techniques compétents), absence de
planification & court et long terme. Seuls 8 % des eaux usées sont épures, le reste et déverse
directement dans la mer (52 %), dans le réseau hydrographique (32 %) et les fosses septiques,
ce qui entraine une pollution importante du littoral, des cours deau (Oued Sebou) e des
nappes phréatiques. Le tableau 1 présente la Stuation e les différents type de sations
d épuration au Maroc (Bahij et Soudi, 2003).

Tableau 1. Situation et différents type de stations d' épuration au Maroc (Bahij et Soudi, 2003).

s e En Hors Non Pourcentage
fonction Service Raccordée  enfonction

Boues activees 20 12 5 3 60
Lits bactériens 11 5 6 0 45,5
Décanteurs-Digesteurs 17 2 13 2 11,8

Egouttage 3 0 0 0
Lagunage 13 7 1 53,8
Infiltration-percolation 2 0 100
Chend Algd 1 1 33,3
Tota 69 29 33 7 42,0



En France ou il exige environ 15000 dations d épuration aujourd hui, seulement 49 %des
ealUx usées sont en fait épurées (source: centre dinformation sur I'eau, http :www.cieu.com).
L’ objectif fixé par la loi pour I'an 2005 (décrét n°92-3 du 3 janvier 1992, décré n°94-469 du
3 juin 1994) est de dépolluer 65 % des eaux usées.

I1. Composition et traitement des boues résiduaires

[1.1 Composition des bouesrésiduaires

La composition exacte des boues varie en fonction de l'origine des eaux usées, de la période
de I'année e du type de traitement et de conditionnement pratiqué dans la station d'épuration
(Werther et Ogada, 1999; Jarde et a., 2003; Singh e d., 2004). Les boues résduaires
représentent avant tout une matiere premiere composée de différents ééments (Matiére
organique, déments fertilisants (N e P...), ddéments traces méaliques, d ééments traces
organiques et d’ agents pathogenes) .

[1.1.1 Matiére organique

La concentration en matiére organique peut varier de 30 a 80 %. La matiere organique des
boues et congituée de matieres paticulaires diminées par gravité dans les boues primaires,
des lipides (6 a 19 % de la matiére organique), des polysaccharides, des protéines et des
acides aminés (jusgu'a 33 % de la matiere organique), de la lignine, aind que des produits de
métabolisation et des corps microbiens résultant des traitements biologiques (digestion,
gabilisation) (Kakii et d., 1986 ; Inoue et d., 1996 ; ADEME, 2001 ; Jarde et al., 2003).

11.1.2 Elémentsfertilisants et amendements

Sedlon la dose appliquée, les boues peuvent couvrir, en partie ou en totdité, les besoins des
cultures en azote, en phosphore, en magnése, cadcium e en soufre ou peuvent auss
corriger des carences a |'exception de celle en potassum (Zebarth et a., 2000; Su et 4.,
2004 ; Warman et d., 2005). Les déments en traces tels que le cuivre, le zinc, le chrome et
le nicke présents dans les boues sont auss indispensables au développement des végétaux
et des animauix.

11.1.3 Contaminants chimiques inor ganiques et organiques
Ces mémes déments traces métdliques (cuivre, le zinc, le chrome e le nickd) indigpensables

au développement des végétaux et des animaux peuvent se révéer toxiques a trop fortes doses



(Chang et d., 1992; Cripps et d., 1992). D’autres, tels que le cadmium et plomb sont des
toxiques potentids (Alloway, 1995; McBride, 2003). Aing, un polluant peut ére défini
comme un éément ou un compose chimique ordinaire dont la nocivité ngpparalt qua partir
dune certaine concentration. Ausd, dans les boues, une multitude de polluants organiques
(HAP, Pnthdates, PCB, etc) peut se trouver en concentrations en générd de I'ordre de ug/kg
MS (Lega et d., 1997; Pérez et d., 2001).

La nature et la concentration des eaux usées en polluants organiques e inorganiques sont tres
dépendantes des activités raccordées au réseau. L'essentid des contaminations chimiques
vient des rgets indudriels et dans une moindre mesure des reets domestiques (utilisation de
solvants, déchets de bricolage.). Du fat de la décantation lors du tratement, ces
contaminants chimiques se retrouvent dans les boues a de tres grandes concentrations par
rapport aux eaux usées (Klopffer, 1996).

[1.1.4 Les micro-or ganismes pathogenes

Les boues contiennent des milliards de microorganismes vivants qui jouert un role essentiel
dans les processus dépuration. Seul une infime patie et pahogéne (virus, bactéries,
protozoaires, champignons, helminthes, etc) & provient en mgorité des excréments humains
ou animaux (Sahlstrom et d., 2004).

La concentration d'une eau usée en germes pathogenes dépend du secteur dactivité d origine:
les eaux provenant dabattoirs ou de toute indudtrie traitant de produits d'animaux sont trés
largement contaminées (Ecrin, 2000). Aind, par mesure de précaution, et afin d éviter de
propager la maadie de la vache folle, il et interdit dutiliser les boues d'épuraion provenant
des eaux usées des abattoirs ou des équarrissages pour fabriquer de la fumure ou du compost
(arrété n°2210du 30 avril 2004: Abattoirs). D’une facon générde, les boues doivent subir un
préraitement avant leur utilisation en agriculture (Garrec et d., 2003).

[1.2 Lesdifférentesfiliéres de traitement des boues

Les boues résduaires se présentent sous une forme liquide et avec une forte charge en matiére
organique hautement fermentescible. Ces deux caractéritiques sont génantes et posent
beaucoup de problémes techniques pour leur évacuation «qudle que soit la degtination»,
pami lexquds leur transport et leur stockage qui conduisent souvent a des problemes de
manipulation et des nuisances olfactives. Ceci impose le choix d'une filiere de traitement des
I'ingdlation de la STEP.

Générdement, le traitement des boues adeux objectifs :



La stabilisation pour empécher ou réduire les problémes de fermentation e d éviter ang les
nuisances olfactives. La dabilisation peut ére biologique par voie aérobie (compostage) ou
anagrobie (méhanisation) ou chimique (chaulage ou autres traitements) (Office Internationd
de I'Eau, 2001). La dabilisation biologique présente I'avantage de limiter |'évolution

ultérieure de la composition des boues.

La déshydratation et la concentration des boues qui a pour objectif de réduire leur volume
(plus de 97 % deau) par épaississement et/ou par déshydratationpour faciliter par la suite
leur transport et leur stockage. Un conditionnement est souvent utiliss en amont pour
favorisr la Spardion liquidesolide a I'ade defloculants organiques de synthése ou
minéraux, et autoclavage. Selon la puissance du procédé de séchage utilise, €paissssement,
déshydratation ou séchage thermique, on obtient des boues a différents pourcentages de
sccité :  Boues liquides (4 a 10 %), Boues pateuses (10 a 25), Boues solides ( 25 a 50 %),
Boues granulées ou en poudre pour une siccité supérieure a 85 % (ADEME, 1996).

I1.2.1 La mise en décharge contrdlée

La mise en décharge contrdlée condste en un enfouissement des boues (souvent mélangées
avec les ordures ménageres) en tenant en compte de certaines conditions : compactage des
résidus, ste étanche, récupération et traitement des jus de décharges (lixiviats), équipement et
gedion du dte (E-Fadd et Khoury, 2000; Allen, 2001). Les boues doivent étre
préa ablement stabilisées et déshydratées (humidité maximale de 70 %).

Cette solution a perdu progressvement de son intéré et se retrouve actudlement interdite
pour des rasons financiéres (procédure de fermeture...) et pour des problémes
environnementaux tels que les odeurs nauséabondes, pullulation de moudtiques, entrainement
d édéments fertilisants (nitrates, phosphates) et de produits toxiques par les eaux superficidles
et contamination des nappes deaux souterraines (Looser et al., 1999; Kjeldsen et d., 2002;
Marttinen et a., 2003). Les décharges ne doivent plus accepter que des déchets qui ne peuvent
plus ére rasonnablement vaorisés ou a caractere non dépolluables ou dangereux appelés
auss déchets ultimes. La directive européenne du 26 avril 1999 impose une diminution dau

moins 65 % de la quantité de déchets organiques mis en décharge dici 2015.



[1.22 L incinération

Elle rédise la dedtruction de la matiére organique des déchets par combugtion a haute
température (+ de 500 °C) produisant des fumées et des matieres minéraes résdueles
nommeées cendres. Dans I'objectif d'une vdorisation énergétique des déchets, la chdeur
produite est récupérée sous forme de vapeur ou d'éectricité pour le fonctionnement du four
lui méme, pour le chauffage urbain ou indudrid (Prevot, 2000). Les résidus de lincinération
(méchefer) sont utilisables pour les travaux publics (VWerther et Ogada, 1999). En France, 14 a
16 % des boues urbaines sont incinérés. En Europe, le pourcentage varie de 0 a 55 % sdon les
pays. Au Maroc, un traitement par incinération n’ a pas encore éé effectugé.

Cependant, malgré I'intérét de ce procédé pour une réduction importante des volumes de
déchets, il présente des contraintes principdement liées a un investissement trés colteux. Les
boues seules ne sont pas autocombustibles, elles nécessitent des fours spéciaux et un méange
avec d'autres déchets tels les déchets ménagers. L' éimination des cendres e des méchefers
exigent une décharge contrélée de classe 1 ou une unité dinertage. Cette technique reste aussi
néfaste de point de vue écologique et environnementde puisqu'ele contribue en plus du
gaspillage de matiéres organiques utiles pour le sol a la diffuson de gaz trés toxiques (NO,
NO,, CO, SO, dioxine, etc) Mininni et d., 2004 ; Nammari et d., 2004) qui ont fait I’objet de
réglementations specifiques. En 1995, l'incinération des déchets était a l'origine de 45 % de la
dioxine produite et rejetée dans I'air en France. La directive européenne du 4 décembre 2000
et plus svére et fixe des concentraions maximales admissibles pour certains produits
toxiques dans la fumée (CE, 2000/76/EC). Depuis, les incinérateurs sont modernisés ou
fermés, entrainant un colt supplémentaire dune dizaine deuros par tonne de déchets

incinérés.

[1.2.3 Utilisation agricole des boues

La vdorisation agricole des boues résduares peut ére considérée comme le mode de
recyclage le plus adapté pour rééquilibrer les cycles biogéochimique (C, N, P..), pour la
protection de I'environnement & d'un trés grand intérét économique. Elle vise aménager les
ressources naturelles et a éviter tout gaspillage de matiére organique di a I'incinération ou a
I’enfouissement dans les décharges (Lambkin et a. 2004). Les boues résduaires peuvent aing

remplacer ou réduire I’ utilisation excessive dengrai's coteux.



11.2.3.1 Epandage direct desbouesrésiduaires
A lheure actuele, I'épandage agricole des boues reste en Europe la principae filiere
ddimination. En 2002 environ 62 % des boues d épuration domestiques éaient vaorisés en
agriculture en France par ce biais. Lépandage de boues ne peut ére pratiqué que s celles-ci
respectent le principe "dintéré agronomique’ e soient exemptes de grandes teneurs en
polluants inorganiques ou organiques. L’gpplication des boues doit suivre des régles
d épandage décrites par l'aréé du 08 janvier 1998. Cet arété impose des distances
minimales:
- dépandage vis a vis des berges, des sources, des puits, des habitations en évitant une
percolation rapide vers les eaux superficidles ou souterraines ou tout ruisselement.
- disolement d'au moins 3 métres vis-a-Vvis des routes et fossés.
I interdit I’ épandage :
- aur des sols gelés, de forte pente
- pendant les périodes de forte pluviosté et doit ére en dehors des terres réguliérement
travaillées (maraichages).
I définit des ddas minima
- avant laremise al'herbe des animauix, et de cultures maraichéres.
- la durée du dépbt (inférieure a 48 heures), et seules sont entreposées les quantités de
boues nécessaires a la période d'épandage considérée.
Cependant, des problemes et des obstacles économiques ou techniques a I’ application des
regles d’ épandage surgissent, ceux-ci comprennent les possibilités de stockage et de transport,
I'insuffisance ou I'inadéquation des techniques de dabilisation & de déshydratation. D’autre
part, du point de vue hygiénisation, la capacité dépuration des sols et limitée dans certaines
conditions. Aing, I'utilisation des boues sans hygiénisation préadable conditue en quelque
sorte un retour a la pratique ancestrae de I’ épandage des eaux usées brutes (Bengtsson  d.,
2004).

11.2.3.2 Utilisation des boues traitées

La réduction du pouvoir fermentescible des boues e leur hygéinisation des germes
pathogenes dépend des performances des procédés de stabilisation.

Les techniques de dabilisation chimique par chaulage ou autres telles que le traitement aux
nitrites a pH acide, se basent sur un blocage de I'activité biologique. La dabilisation par
chaulage a connu un développement soutenu depuis plusieurs années en rason de son

efficacité vis a vis de la maditrise des nuisances olfactives e de l'intérét calcique des boues
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chaulées pour les sols acides (ADEME, 1996; Dousset et a., 1999). Cependant, la
consommeation en réactifs chimiques de ce procédé peut le rendre rédhibitoire par ce colt
aingd que par lanécessté de prendre des précautions en terme d'hygiéne et de securité.

Les procédés de dabilisation biologique sont des techniques reativement peu onéreuses dans
leur mise en canre Le principe générad des traitements biologiques est d exploiter certaines
activités microbiennes en les dimulant de maniere contrOlée afin de réduire les nuisances
potentielles des déchets (odeurs, caractére polluant au sens large du terme) et de les vaoriser
sous forme énergétique ou sous forme de matériaul.

La méhanisation ou digestion anaérobie poursuit le double objectif de vaorisation
énergétique par récupération de méthane (CH,;) et de dabilisation des déchets organiques.
Cependant, la vaorisation agricole directe du digestat et rarement pratiquée car ele
rencontre bon nombre de problemes (Gourdon, 2001). D’une part, la recherche dune
productivité devée en méhane privilége une réduction du temps de sour au dériment du
rendement d'épuration. La matiére organique du digestat ne possede pas de bonnes propriétés
agronomiques, car il ne sagit pas dune matiere humifiée. De plus, un certan nombre de
risques sanitaires peuvent exiser (présence potentidle de germes pathogenes), car I'effet
thermique d’ hygiénisation (comme dans le cas du compostage) n'a pas lieu en anagrobiose.

Le compostage permet de poursuivre pluseurs objectifs en méme temps : dabilisation du
déchet pour réduire les pollutions ou nuisances associées a son  évolution biologique,
diminution du volume des boues due a la dégradation des composés organiques et au séchage
induit par la nature exothermique du procédé et production en fin dun compost riche en
substances humiques vaorissble comme amendement organique des sols (Komilis et d.,
1999; Semple et al., 2001)

[11- Compostage

[11.1 Généralités sur le compostage

Le compostage et un processus de décompostion et de transformation « controlées » de
déchets organiques sous I'action de populations microbiennes diversfiées évoluant en milieu
aérobie (Sharma e d., 1997). Des communautés différentes de micro-organismes se
succedent lors du compostage, dles sont  condituées mgoritairement de Bactéries,
d Actinomycétes, de Champignons (ou Mycetes), de Protozoaires ou d Algues (Tuomea et
a., 2000, Hassen et a., 2001). Elles sont dga présentes dans tous les subgtrats destinés a étre

compostés : le processus de compostage démarre donc generalement tout seul. |l reproduit en
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accééré les étapes de transformation des résidus végétaux en humus dans un sol : composter
correspond donc essentiellement a la production des substances humiques stables dans le
produit find e a un recyclage d'une matiére organique dont le trget naturd a &é modifié
(Mustin, 1987 ; Inbar et d., 1990; Ciavetta et d.; 1993; Chefetz et al., 1998 @ Ouatmane,
2000).

Biochimiquement, le compostage est un processus continu au cours duquel différentes
réections se produisent pardldement e conséeutivement. Dans les phases biologiques,
différentes enzymes permettent la biodégradation de macromolécules  facilement
décomposables par des réactions de coupures et d oxydations. Les phases finaes font surtout
gppel a des phénomenes de polymérisation et de polycondensation des molécules néoformeées.
(Chefetz et d., 1998 ; Tuomea et a., 2000; Tiquia et d., 2002 ; Mondini et a., 2004). Aing,
I’obtention d’'un produit mature riche en substances humiques tres polymeérisées sans risque
de générer une fermentation accidentele une fois dans le sol (SanchezMonedero et al.,
2004). Gréce a ses caractéristiques chimiques, le compost peut assurer en méme temps la
fertilité et I'équilibre du sol. Il combat efficacement I'éroson et le lessvage des déments
fertilisants en recondituant la structure de la terre gréce @ sa composgtion en humus qui lui
confere a la fois la fonction d'amendement organique et d'engrais minérlad (Magdi et 4.,
2004 ; Zorpas et d., 2003). Son apport régule I'humidité et I'dimentation en substances
nutritives de la plante (Cegarra et a., 1993; Wong et a., 1999; Ouédraogo et al., 2001).

Suivant leurs origines, les composts peuvent avoir des différences dans leur qudité
fertilisante, mais les caractéristiques standard d'un compost proposées par Brinton (2000) ou
Scotland ( 2004) sont : un pH de I'ordre de 7,0-8,5, une humidité de 35-55 %, une teneur en
matiére organique supérieure a 25 %, une teneur en azote tota (Kjeldahl) de I’ordre de 8,1
Kg/tonne de matiére fraiche, en cacium (CaO 50 Kg/tonne de matiere fraiche ), en potassum
(6,7 KO Kg/tonne de matiere fraiche ), en phosphore (3,4 R.Os Kg/tonne de matiere fraiche),
Magnésium (2 Kg/tonne de matiere fraiche) et Soufre (1 Kg/tonne de matiere fraiche).

En France, cette technique se pratique dans une trentaine de stations d'épuration d eaux usées
et traite actuellement 2 % des boues produites, sans toutefois ateindre I’ échelle indudtriele.

Dans I'évolution du contexte réglementaire, la démarche de I'homologation d'un compost
consiste a faire passer les composts de boues de station d’ épuration du statut de déchet a celui
de produit fertilisant et support organique de culture [arrété du 21 décembre 1998 et guide du
22 mars 1999]. Cette homologation présuppose une homogenété et une constance de la

compostion du compost find, son innocuité e son efficacité agronomique. Les futures
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normes européennes visent a faire du compost un produit de type industrid. Au Maroc, les
rares essais réalisés sont al’ échelle expérimentde (Amir et a., 2000; Jouraiphy et al., 2003).

[11.2 Parametres du compostage

Les conditions de bon développement des activités micro-biologiques doivent étre optimisées
e leur suivi et indispensable pour évauer la bonne conduite du compostage et |’ obtention
d'un produit fina de bonne qudité. Ces parametres mgeurs interviennent en méme temps au
cours du compostage et hon pas séparément (Jménez et Garcia, 1992 a; Bernd et a., 1996).
La compogtion chimique du substrat a composter doit avoir un équilibre trophique estimé
généralement par le rgpport carbone sur azote C/N en début de compostage qui se Situe dans
I'intervale 20 a 30, I'optimum éant I’ordre de 30 (Huang et d., 2004). Un rapport devé lié a
une teneur faible en azote (source nutritionndle) conduit & un rdentisssment de | activité ou
de la croissance des populaions microbiennes. A I'inverse, un rapport C/N trés bas lié a un
exces d'azote conduit a une production dazote ammoniaca caracté&ise par une odeur
nauséabonde.

Le pH est un parametre qui intervient essentidlement par son role sdectif sur la microflore
responsable de la décomposition des déchets initiaux. Le pH optimal est de 5,5-8,0 (Zorpas et
al., 2003, Sundberg et al., 2004). Au cours du compostage, le pH peut subir des modifications,
soit une acidification par formation de certains acides organiques liés & la dégradation des
sucres smples et la production de CO, en début de compostage, soit une acanisation par
production du gaz ammoniac (Bernd et d., 1996). Une déviation du pH vers des vaeurs
acides (cas d'anaérobiose) peut étre corrigée par agration. L’gout de chaux ou de magnesie
peut controler I'acidité, adors que I'gout de soufre peut corriger I'dcdinicité (Roig et d.,
2004).

La présence d' oxygéne a un seuil minima de I'ordre de 5 % d oxygene et indispensable au
bon déroulement du compostage (Tomati et a., 1995). Il est en effet consommé d'une part par
les micro-organismes au cours de leur respiration et d’autre part par les réactions d' oxydation
(Tremier e d., 2005). Le taux doxygene est directement lié au pourcentage d espaces
lacunaires (porosité ou vides) dans les matiéres a composter, a la ganulométrie des particules
présentes e a I’humidité du compost (Van Ginkd et d., 2002). S la granulométrie est trop
fing dle provogque un « éouffement », S dle et trop grossere dle provogue un
dessechement d a des circulations d'ar importantes. Par alleurs, la texture des matieres

13



premiéres et leur porosté conditionnent la capacité d'un mélange a se composter. Une bonne
porosité garantit un processus agrobie, dors qu une surface de contact maximale (particules

fines) permet une attaque microbienne plus compléte (Kulcu et Yddiz, 2004).

La teneur en eau e la nature de sa liaison avec les condtituants du compost conditionnent la
capacité de démarrage du processus de compostage et la création d'un biotope favorable au
déroulement des processus biologiques (Van Ginkd et a., 2002). Une teneur en eau trop
fable limite le développement microbien, & dans le cas d'une humidité trop éevée I'eau
sature les espaces lacunaires et éouffe les micro-organismes dans le tas du méange a
composter (Kulcu et Yddiz, 2004). En regle genérde, I’humidité des déchets a composter
doit étre gustée a une vaeur comprise entre 50 et 70 % sdlon la nature des déchets.
L’évolution de I'humidité au cours du processus est varidble (Inbar et a., 1988). Elle peut
augmenter suite a la production deau liée aux réactions doxydaion de la maiere
organique :
Matiere organique + O, ---> CO, + H,0O

Elle peut diminue suite au desséchement associé aux températures atteintes lors de la phase de

gabilisation, et suite al’ évaporation par aération forcée ou par retournement.

Un compostage bien mené avec une température élevée stuée entre 40 et 70° C sur tout le
produit pendant un temps suffisant est 1&a pour la totdité des graines adventices et réduit la
quas-totaité des pathogénes (Klamer e Baath, 1998, Hassen et d., 2001). Cette
«hygiénisation» du compost et le réalltat du contrdle des différentes conditions:
retournement, aérobiose, durée suffisante et humidité (Liang et al., 2003).

L’Agence de Protection de I'Environnement recommande dans le cas d'un compost conduit
en andain e réaisé avec une aération par retournement une température de 55°C pendant au
minimum 15 jours : PFRP (USEPA, 1993).

Généraement, le compostage se déroule en deux phases: une phase de dabilisation dominée
par une intense activité microbiologique qui Saccompagne d'une éévation de température
(phase thermophile) des les premiers jours, par la suite la température baisse progressivement
pour se stahiliser a des températures inférieures a 40 ° C, indiquant I’ épuisement du milieu en
molécules smples et dominée par les processus d humification (phase de maturaion) et
pouvant durer des mois (Klamer et Baath, 1998, Hassen et d., 2001).
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[11.3. Détermination de la stabilité et la maturité d’un compost

La dabilité et la maurité du compost sont essentidles pour une utilisation optimae du
compost comme amendement du sol et source de nutriments pour les plantes (CCME, 1996 ;
Magdi et al., 2004). Un compost non stable et hon mature va poser des problemes de stockage
et de transport dus a des dégagements gazeux ou ma-odorants, infestation de mouches et
moustiques, et des problémes de phytoxicité ou de pollution gpres épandage au sol (Mathur et
d., 1993; Tiquiaet ., 1998).

Un compost stable et mature conduira & une minérdisatiion réduite du carbone apporté en
padlde dun rdargage régulier de I'azote organique associé contrairement & un compost
immature trop riche en cabone faclement assmilable qui  provoquerat une sur
consommation d'azote par les bactéries du sol ou «fam dazote» (Berna et a., 1998).
D'autres effets dépressfs sur le sol sont lies a un épandage de compost immature: la
diminution du taux d'oxygene e du potentied oxydo-réducteur du sol qui peut provoquer la
crégtion d'un milieu anaérobie e réducteur. Ces conditions vont favoriser la mobilisation des
méaux lourds ou conduire a des réactions inhibitrices ou phytotoxiques, liées a la production
d ammoniac, d' oxyde d éhyléne ou d'acides organiques (Jménez & Garcia, 1989; Wang et

al., 20044).

Différents parametres (Tableau 2) peuvent ére utilises pour déterminer la sabilité e maturité
du compost. Actudlement, il n'exite encore aucun test officid ou standard pour évauer
chacun des deux critéres. lannotti et d. (1993) ont disingué entre la stabilité du compost
etimée en teme dactivité microbienne (taux de respiraion ou libé&ration dénergie) & la
maturité du compost qui est déterminée par I’odeur, la germinatiion des plantes tests ou la
compostion chimique. Herrmann e Shann (1993) suggérent qu’'un compost sable ne sgnifie
pas nécessairement qu'il soit mature puisqu'il peut encore avoir un effet inhibiteur ou
phytotoxique sur la croissance du plante. Mathur et a. (1993) ont décrit dans une éude
bibliogrephique 25 tests habitudlement utilisss pour vérifier la dabilité e maurité du
compost. De nombreuses éudes ont proposeé un nombre de criteres et parametres communs
comme bases au suivi de I'évolution et de la transformation du méange a composter (Tableau
2) (Jmeénez e Garcia 1992 b, Senes et al., 1996; Ouatmane, 2000; Brinton, 2000; NSDEL,
2001). Ces paramétres pemettent de déerminer des indices de abilité et maturité du
compogt find.
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Tableau 2 : Récapitulatif des différents criteres de stabilité et de maturité d’ un compost

odeur, couleur, aspect (terreau homogene), absence de reste

Criteres physiques " o — . .
végeéta ou autres débris non bien décomposés), température.
rapport C/N, capacité d échange cationique CEC, NOs", NO>',
. . rapport NOs/NH;*, pH, andyse des substances facilement
Criteres chimiques _ ) _
biodégradables (sucres, acides aminés, phénols etc) et des
fibres.
activitt' de phoghatase  dcdine,  indicateurs  dex
. - microorganismes:  phospholipides, mesure de  biomasse,
Critéres microbiologiques et ) _ o o
: méabolisme latent évaduée par le taux respiratoire e e
enzymatiques

capacité d auto- chauffage.

évadudion de la phytoxicité résduele (faux germination des
granes, longueur des racines) sur Cresson  «Lepidiur

Test de germination stivum L. »et Ray grass «Lolium perenne L. » ou d autres
plantes tests.

des composts ou de leurs substances humiques (acides
humiques et fulviques): Andyse Elémentaire, Spectroscopies
Infrarouges FTIR & Résonances Magnétiques Nucléaires
RMN,  Chromatographie sur gd de  Séphadex,
Thermochemolyse / Chromatographie Phase Gazeuse |
Spectroscopie de Masse, Rayons X, Spectrométrie UV, de

Critéres spectroscopiques et
andytiques

fluorescence, etc.

Vu les différences dues aux origines des matiéres initides a composter, des méhodes de
compostage utilistes et des conditions d'obtention du compost, ces différents paramétres ne
sont pas souvent cohérents e aing tous les auteurs suggerent que nul critere n'est adéquat
isolément et recommandent une combinaison entre les différentes techniques (Mathur et d.,
1993; Sened et d., 1996, Wang et d., 200449).
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I11.4 Compostage et processus d’ humification

Le degré de converson de la matiére organique brute ou fraiche en composés humiques est
consgdéré par de nombreux auteurs a la fois comme un indice de dabilité et de maturité du
compost (Inbar et a., 1990 ; Sanchez-Monedero et a., 1999 ; Ouatmane et al., 2000 ; Wu &t
Ma, 2002; Ait Baddi et d., 2004). La teneur en matieres humiques et la structure de celles-c
contribuent & I’ appréciation de la quaité agronomique d'un compost (Vddrighi et a., 1996 ;
Madeon et al., 2001; Spaccini et d., 2002). Cependant, comme pour les substances humiques
du sol, leur formation et leurs dructures restent complexes (Leinweber et Schulten, 1999 ;
Koivula et Hanninen, 2001).

[11.4.1 Evolution dela matiére organique et formation des substances humiques

D'une fagon générale, la matiere organique (MO), composée de molécules complexes et
diverses, subit d'abord une décompostion microbienne qui libere les composés smples le
plus souvent solubles (Tiquia, 2002). Une partie facilement assmilable (sucres, acides
aminés, ec) subit une mingdisaion compléte et libere différents composes minéraux
solubles ou gazeux. Une autre patie plus résgante ou moins biodégradable telle que la
lignine échappe a la mingdisation e aorés certaines biotransformation sert de matériau de
base a’ édification de molécules nouvelles qui deviendront |es substances humiques

(Stevenson, 1994 ; Chefetz et d., 1998 c; Koge-Knabner, 2002).

Dans les &udes de chimie dructurde, la subdivison de la mdiére organique et smplifiée
habituellement en substances nonthumiques et structures humiques. Les dtructures nort
humiques incluent des gructures facilement biodégradables tds les carbohydrates, protéines,
lipides, cires, etc. dors que les structures humiques qui condituent la mgeure partie de la MO
condtituent une famille chimique complexe (Schulten et Leinweber, 1996).

111.4.2 Structur e des substances humiques

L’ hétérogénéité des structures humiques présente un grand obstacle a la déermination de leur
gructure chimique exacte aind qu'a celle du processus de leur formation (Hayes et d., 1989).
Les matiéres humiques se composent d'une trés large vaiéé de noyaux aromaiques
(phénoliques ou quinoniques) interliés ou reiés par des groupements fonctionnels a caractere
acide ou par des chaines pé&iphéiques diphatiques (saccharides, peptides...) et regroupés
dans des arangements moléculares différents pour former les édifices des substances
humiques (Swift et d., 1979; Duchaufour, 1991 ; Schulten et Leinweber, 1996 ; Hertkorn et
a., 2002; Piccolo e a., 2002; Jarde et d., 2003). Cette héérogénéité comme cele des
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substances humiques du sol se retrouve amplifiée dans le cas du compost du fat de la
diversté des matiéres premieres issues des déchets organiques, des communautés
microbiennes développées lors du processus, des techniques dagration, des conditions
cimatiques et d'autres facteurs qui influencent le processus de dégradation e d humification
(Pal, 1992).

Les substances humiques dont le poids moléculaire varie entre 1 000 et 300 000 datons (Wolf
et a., 2001) sont subdivisées générdement en trois fractions suivant leur solubilité dans I'eau

g ustée a différentes conditions acido-basiques:

L’humine : inluble dans I'eau quelque soit le pH. Elle correspond a la partie non
extractible de la fraction humifiée (Duchaufour, 1991). Elle se compose de macro-structures
organiques trés grandes et tres complexes intimement liées a la fraction minérde (Almendros
et al., 1996).

Les acides humiques : ils précipitent a partir d'un pH inférieur a 2. Ce sont des polymeres a
haut poids moléculare (10.000 a 300.000 da), trés hétérogenes, charges négaivement, de
couleur noire a brun foncé, résultant d'un processus de condensation oxydative des composés
phénadliques (Stevenson, 1994) et liés a des acides aminés, des peptides et des polysaccharides
(Matin et Hader, 1971). Ils sont riches en carbone aromatique e moins riches en oxygene
queles acidesfulviques (figure 1) (Senes et d., 1996 ; GonzalezVilaet d., 2001).
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MO - i1y 110
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Figure 1. Modées de structure des acides humiques selon Schulten and Leinweber (1996)
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Les acides fulviques: solubles dans I'eau quelque soit le pH (acide, neutre et dcdin). Ce
sont des polymeres de taille plus petite (1000 a 10.000 da). Ils possedent un taux de carbone
relaivement faible. L’oxygene, présent sous forme de groupes carboxyliques libres et
abondant (figure 2) (Chien et d., 2003). lIs sont formés de composés phénoliques a faible
poids moléculaire, liés a des polysaccharides (Duchaufour, 1991, Gonzaez-Vilaet d., 2001).
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Figure 2. Moddes de structure des acides fulviques selon a) Stevenson (1994), (b) Buffle (1977).

Les principales propriétés des acides fulviques et humiques sont récapitulées dansle tableau 3.
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Tableau 3 : Classfication et propriétés généraes des substances humiques
(Stevenson et Code, 1999)

Acide Fulvique Acide Humique
Acide Crenique Acide apocrenique AH bruns AH Gris
Jaune clair Marron jaune Marron foncé Noir - gris

—— Augmentation du degré de polymérisation —»

2000 — Augmentation de la masse moléculaire —800 000
45 % ——— Augmentation du taux de carbone — 62 %

48 % —— Diminution du taux d'oxygene —5»30%
1400 —— Diminution de I'acidité —»500

Lamasse moléculaire est en g/mol (daton)

L’ acidité et en mmoles/g

[11.4.3 M écanismes et voies de formation des substances humiques

Les substances humiques présentes dans le compost peuvent ére consdérées comme le
produit de la re-synthese rédisée a partir des composés organiques smples issus de la
décompogtion microbienne du subdrat initid (Wu et Ma, 2002). Durant la phase de
dabilisation du processus de compostage, les substances organiques facilement assmilables
sont dégradées. La phase de maturation laisse le temps nécessaire a une biotransformation des
structures organiques restantes e a la recombinaison ou a la polymérisation de cdles-ad &in
de former ces substances humiques (Zbytniewski et Buszewski, 2005). Ces hio-
transformations observées dans le compostage sont proches de cedles se  déroulant
naturelement dans le sol lors de la transformation de la matiere organique freiche ou litiere
par les micro-organismes telluriques pour former de I’humus (Chefetz et d., 1998 b).

Différentes voies ont é&é proposées pour expliquer la formation des substances humiques a
partir de la décomposition de matiéres organiques fraiches (schéma 1). La théorie classque de

Weksman est basée sur la formation des substances humiques a partir de lignine modifiée
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(voie 1), mais récemment la mgorité des chercheurs favorisent un mécanisme impliquant les
quinones (voie 2 e 3). Padldement, il exige une quatriéme voie: la condensation amino-
saccharidique (voie 4) (Chefetz et d., 1998 b,c). Les quare voies peuvent fonctionner
smultanément avec un poids respectif éventuelement différent (Jokica et a., 2004).

Plant residues Modified
AL
— Transformation by micrnnrgani5m51

lignins

Sugars Paolyphenols | Amino Lignin
compounds| decomposition

//J] products
"”’_’J[—I.!’L:i—r;?nes Quinulzlg;?\"*

g—2db b3

Hurmic substances

Schéma 1. les mécanismes et voies de formation des substances humiques
(Stevenson, 1982)

I11.4.3.1 Théoriedelalignine (voie 1)

Pendant pluseurs amnées, la formation des substances humiques a é&é atribuée
principdement a une modification de lignine La lignine et un bio-polymere difficilement
biodégradable congitué d'un assemblage de trois types d'unités phénylpropanoides reliés
entre eles par différents types de liaisons C-C, et éher oxydes (Figure 3 a,b).

Sdon cedte théorie, la lignine est incompléement utiliste par les microorganismes et son
résdu devient la partie condituante de I'humus du sol (Saiz-Jmenez e d., 1989; Veeken et
d., 2000). La modification de la lignine condste en la perte des groupements méthoxyles
(OCHj3), en la production d ortho-hydroxyphénols et en 'oxydetion des chaines diphaiques
périphéiques pour former les groupements carboxyliques libres (COOH) (Tuomea et d.,
2000). Ce matérid modifié est soumis a d autres changements inconnus pour former diabord

les acides humiques et ensuite les acides fulviques.
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Figure 3 a: Structure moléculaire de lalignine (Nimz, 1974)

CH,O0H CH,OH CH bl
tH H CH
du M ¢n
. co’ij i: H,CO : OCH4
4 OH oH OH

Alcool coniférylique Alcool-hydroxycinnamyl Alcool snapylique

Figure 3 b. Lestrois unités phénylpropanoides de lalignine

Cette voie conditue la théorie ligno-protéique de Waksman (1932) judifiée par des
smilitudes entre la lignine et les acides humiques teles qu'une biodégradabilité fable par la
mgorité des champignons & des bactéries, la solubilité dans les dcdins e différents solvants,
la présence de groupements méthoxyles.

111.4.3.2 Théorie des polyphénols (Voies?2 et 3)
Dans la voie 3, les acides et les addéhydes phénoliques issus de la lignine pendant I'attaque
microbienne sont convertis en quinones par des enzymes specifiques (Chefetez et d., 1998b).
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Ceux-ci sont ensuite auto-polymérisés ou recombinés avec des composés azotés pour former
des macromolécules humiques (Pdl et al., 1994; Huang, 2000).

La voie 2 et semblable a la voie 3 sauf que dans ce cas les polyphénols sont synthétises par
les microorganismes a patir des composés organiques nortligneux  principadement
cdlulosiques (Schéma 2). Dans le concept de Hag (1964), c'ext la synthése des quinones
guelque soit leur voie, dégradation de la lignine ou synthese de polyphénols a partir des
composés non ligneux, qui et I'égpe primordide dans la formation des — substances
humiques. La lignine libérée de son lien avec la cdlulose pendant la décompostion des
résdus végétaux est soumise a une oxydation intramoléculaire conduisant & une formation
dunités primaires sructurelles (dérivés du phénylpropane). Les chaines latérdes des unités de
la lignine sont oxydées, une démethylation se produit et les polyphénols résultants sont
convertis en quinones par des polyphénoloxydases. On retrouve le réle des microorganismes
comme source de polyphénols d§a mentionné par Kononova qui a présenti le role des
myxobacteries dans la synthése des acides humiques en décomposant préférentidlement |a

cdlulose avant lalignine.

Lignin
attank by Cellulose and ather
MuCrDOrZanis NS non-liznin substances
Phenolic aldehydes - ‘l’
. atilization by
and acids HICKOOTZaNIs s
Further utilisation by Polyphenols
microor ganismsand \Lphenu:-l-:-:-:idase
oxidation to CO» ] SIS
Quinones
AMIND - ARG
componnds |~ - compounds
Humic acids Fulvic acids

Schéma 2 : théorie de polyphénols de formation de I’humus (Stevensen, 1982)
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111.4.3.3 Théorie de la condensation amino-saccharidique (voie 4)

Selon ce concept, les sucres réduits et les amines, sous-produits du métabolisme microbien,
subissent une polymérisation non enzymatique pour former les polyméres bruns e azotés
(Anderson et al., 1989, Ikan et d., 1996; Jokic et a., 2001).

La réection initide de la condensation sucre/amine implique I'addition de I'amine au
groupement  adéhydique du sucre pour former une glycosylamine N-subgtituée. Cette
gycosylanine s fragmente en N-1-amino-deoxy-2-cetose conduisant a la formeation
dadéhydes et de cetones a 3-carbones, comme I'acéol, le diacétyl etc., ou par
déshydratation, conduit a la formation des réductones e d hydroxymeéthyl furfuras. Tous ces
composés sont fortement réectifs e polymérisent spontanément en présence de composés
aminés pour former des produits de couleur brune ou «réaction de Malllard » (Maillard,1913)
(Schéma?3).

Sugar + Amina compound

M - substituted
glycosylamine

Aminodeoxyketose

detrydration |  fragmentation
A o
Reductanes furfurals Fission PfDdUCtS
(acetol | diacetyl)
arninag n:u:urnpu:nund\l/ lﬂmiﬂﬂ CofnpoLnc

Brown nitrogenous polymers

Schéma 3 : voie de condensation de sucres et acides aminés (Stevenson, 1982)

[11.4.3.4 Structure supra-moléculair e des substances humiques

Jusgu'a maintenant, certains auteurs atribuaient aux substances humiques une structure
polymérique (Schulten e Schnitzer, 1993, Stevenson, 1994). Dans ce modde, les
réarrangements  structurels se produisent comme dans les autres macromolécules biologiques
telles que les protéines, polysaccharides, acides nucléiques, ou la lignine (Swift, 1989).
Cependant, Wershaw (1986, 1993) montre que les substances humiques sont congtituées d un
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cetan nombre de différents oligoméres e de composés smples qui résultent de la
décomposition partielle des résidus de plantes pour former des agrégats mixtes. D’ gpres ces
auteurs les agrégats humiques sont retenus entre eux par des liasons fables tes les ponts
hydrogéne e les interactions hydrophobes. En prenant en consdération un concept
micdlare, Tanford e d. (1991) suggerent que l'intérieur des micdles humiques soit
congitué par une zone hydrophobe, les composés tres chargés ou polaires se trouvant a la
surface extérieure.

Pardldement, Schnitzer e Khan (1972), et plus récemment Schulten et Leinwebe (1996) et
Schulten (1999) proposent I'existence de vides dans la structure tridimensonnelle des
subgtances humiques (figure 4), qui peuvent ére d excdlents sites d’ absorption de composés
hydrophobes tels les hydrocarbures aromatiques polycliques (HAPs). Engebretson et
Wandruska, (1997) utilissnt un pyréne marqué par fluorescence ont  gpporté

expéimentaement des preuves en faveur de ce modde micdlare.

Figure 4. dructure tridimensonnelle des substances humiques (Schulten et Leinwebe, 1996)

Piccolo et ad. (1996, 2002) et Kenworthy et Hayes (1997) montrent quant & eux que
I’assemblage macromoléculaire des substances humiques n'est pas entierement dépendant des
dructures polymériques. Une talle moléculare dlevée et conddérée comme issue de
I'association de molécules plus petites interliées par des forces fables ou facilement

annihilables.

25



V- Micropolluants métalliques et organiques
V.1 Micropolluantsinorganiques : Elémentstraces métalliques (ETM)

Dans le cas des déments traces méaliques, il faut différencier la pat qui réslte de la
contamination d origine humaine (anthropogene) liée aux activités miniéres & indudridles &
la pat naturdle (géogene), qui conditue le fond pédo-géochimique locd, e provient de la
dégradation des roches ou des émissons volcaniques. Les méaux provenant d apports
anthropiques sont présents sous des formes chimiques assez réactives e entrainent de ce fait
des risques trés supérieurs aux méaux dorigine naturdle qui sont le plus souvent
immobilisés sous des formes reativement inertes (Khalis et al., 1997 ; Caussy et d., 2003;
Sekhar et a., 2004).

Dans ces apports, les boues résduaires ne sont qu'une source de risques pami d autres
(Wong et d., 1985; Nicholson e d., 2003). La présence des mé&aux dans les boues
résduaires provient de la phase de sépadtion liquide-solide par décantation due a une
rétention par adsorption sur la matiére organique, a la formation de complexe insoluble entre
cette derniere et la fraction minéde e a la précipitation d hydroxydes médliques a partir
d' un certain pH (Guibaud et al., 2003, Karvelas et d., 2003). Les teneurs des méaux dans les
boues montrent toujours un niveau plus éevé que ceui des ealx usées entrant dans I'unité
d épuration (Fars, 1994 ; Karvelas et d., 2003). Aind, pour préserver les teneurs naturelles du
sol en ETM lors de I'utilisation de boues en agriculture, des réglementations ont &€ mises en
place (Tableau 4) car, incorporés au sol, les ETM contenus dans les boues peuvent étre
absorbés par les plantes et Sincorporer aing dans la chaine dimentaire ou bien migrer vers
les nappes d’ eau souterraines (Moreno et a., 1996 ; Wong et a., 1996 ; Gove et al., 2001).
Toutefois, les gppréciations varient seon les pays, letableau 5 illustre une comparaison

entre les flux en déments traces admissibles en Europe et aux USA.

IV.1.1Valeurslimites et admissiblesdesETM du compost en agriculture

Actuellement, les nouvealx projets ou pré-projets sur &s concentrations maximaes autorisees
tendent a prescrire des niveaux encore plus bas pour le compost de boues résiduaires ou pour

d autres amendements a destination usage agricole.
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Tableau 4. Teneurs e flux des déments traces pour les boues et pour les sols en France selon
I’arrété du 8 janvier 1998.

Teneur dans les boues Teneur dans le sol
ETM Vaeurs limites iﬁnﬁg{;ﬁrg Vdeurslimites  Fux maximum
(mg/KgMS) ans (g/n?) (mg/KgMS) (9/ha/an)
Cd 20* 0,03** 2 15
Cr 1000 15 150 1200
Cu 1000 15 100 1200
Hg 10 0,015 1 12
Ni 200 0,3 50 300
Pb 800 15 100 900
Zn 3000 4,5 300 3000
Cr+Cu+Ni+Zn 4000 6 - 4000

* 10 mg/k gM S a compter du 1% janvier 2004
** 0,015 g/m? & compter du 1% Janvier 2001

Tableau 5. Hux en ééments traces admisshles, kg/halan dans les sols- Comparaison
Europe/ USA? (Brinton, 2000)

ETM As Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn
Europe® 0,7 0,15 2,0 12 0,1 3 15 30
USAS 20 1,9 150 75 0,85 21 15 140

& les concentrations totales limites admissibles dans le sol sont approximativement 10x pour
les deux

b hasé sur e réglement allemand de la protection du sol, sol argileux (BodSch, 1998)

¢ Pour APLR des biosolides avec des concentrations > EQ mais moins que les concentrations
maximaes limites
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Le tableau 6 rassemble ks vaeurs limites Satutaires ou arbitraires dans les composts décidées
dans pluseurs pays. Par alleurs, d'autres normes ont éé définies a partir de cetaines
propriétés physico-chimiques and que du fond géochimique des sols susceptibles de recevoir
ces épandages.  Les teneurs limites selon le type du sol dans certains pays sont présentés dans
le tableau7. Pour le Maroc aucune norme en terme d' épandage de boues ou de compost
N’ existe actuellement.

Tableau 6. Vdeurs limites dans les composts (mg/lkg MS) destinés particulierement a |’ épandage
agricole sdon le pays (Amlinger, 2004).

Pays Réglement Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn
Us_age 0,7 70 70 0,4 25 45 200
Clase A, agricole
«décret » i
Autriche Jardin 1 70 150 0,7 60 120 500
ClaseB
aménagement de 3 250 500 3 100 200 1800
paysage
Assurance qudité
Allemagne RALGZ-QAS 15 100 100 1 50 150 400
volontaire
NF U44 061
2
France Préprojet (2004) 1 120 300 2 60 180 600
: 1'®" classe, Projet de
Itdie décret MBTC 3 300 3 100 280 1000
Clase AA, Projet | 5 | 959 | 300 | 2 | 100 | 150 | 400
E décret espagnol
ne clase A, Projet
décret de catalogne 2 100 100 1 60 150 400
. (N°814.013 ;1986/
Suisse Révisé 2001) 1 100 100 1 30 120 400
Compost déchets
UK ménagéres(ECReg | 07 | 70 70 | 04| 25 45 | 200
2092/91)
Canada CCME (1993) 3 210 100 0,8 60 150 500
EPA CPRAOSDS 1 a9 1500 | 17 | 420 | 300 | 2800
‘Boue
USA Compost qualité
Rodale 4 100 300 0,5 50 150 400
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Tableau 7. Concentrations limites des ééments traces sdon le type du sol, au dessus desquelles

I" gpplication du compost et limitée ou interdite (mg/kg) (Brinton, 2000).

=
Pays yPe Cd Pb Cr Cu Hg Ni Zn
<ol
Argile 15 100 100 60 1 70 200
Allemagne® | Limon 1 70 60 40 0,5 50 150
sble 0,4 40 30 20 0,1 15 60
o 0,4 15+0,6 0,2+ 50
Hollande 50+T+H | 50+2T 10+T
+0,007 (T+ 3H) (T+H) | 0,0017 (2T+H) +1,5 (2T+H)
Itdie 1,0 50 50 75 1,0 50 150
Canada® 4 100 £ £ 1 36 370

& Minigtére dlemand de I’ environnement (1998);
b Bavnick (1989) : T = argile %; H = Humus%
¢ Consail canadien de Minigtére de |’ environnement (1998)

Cependant, ces conddérations sur les teneurs totdes en métaux lourds ne donnent aucune
indication sur leur comportement réd dans le sol du fait de leur solubilité, de leur mobilité et
de leur biodigponibilité pour les plantes e pour I'environnement (Petruzzelli, 1989; Horn et
al., 2003).

IV.1.2 Détermination des concentrationsen ETM dansle sol et les composts

Les techniques chimiques admettent que I'absorption dun métd peut ére smulée par sa
faculté a passer en solution en utilisant un extractant bien défini Kabala et Singh, 2001). Elle
et fonction de la solution d extraction (nature et concentration), des conditions opératoires
auivies (rgpport  sol/solution, durée e mode dagitation, température, méhode de
centrifugetion et de filtration, etc.), de la matrice éudiée, de I'édément en question et de son
éat chimique dans la matrice (Hooda et Alloway, 1993; Gomez Ariza et a., 2000;
Shiowatana et d., 2001).
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Les techniques d'extraction gppliquées sont basées sur deux démarches soit par utilisation
dun seul réectif soit par des extractions Sbquentidles avec une s&ie de réactifs ou

« gpéciation » (Rauret et a., 1998).

IV.1.2.1 Extraction smple

Dans les procédures avec un seul extractant, seule la fraction potentidlement disponible aux
plantes est ciblée. Différents réectifs d'extraction ont &€ utilisés, soit des complexants
(EDTA, DPTA, .) soit des sds (MgCh, BaCl,, CaCl,, KNO3, NaNOs, ...) ou des acides
dilués (HCl dilué CH;COOH, ..) (Ure, 1996). Pluseurs chercheurs ont démontré que les
teneurs extraites par ces édectrolytes présentent une bonne corrélation avec la quantité
assmilée par les plantes tests (He et Singh, 1995; Rada, 1996; Boukhars, 1997). Cependant,
I'utilisation d'extractants seuls ne peut ére utile que pour évauer la biodisponibilté de I’
ETM, & dle ne fournit pas les informations nécessaires pour comprendre les mécanismes
responsables des augmentations ou des diminutions de |’ extractabilité de I’ ETM.

1V.1.2.2 Extraction sequentielle « spéciation » desETM

Par I'emploi d'une procédure séquentielle, les ETM présents dans le sol peuvent se distribuer
dans les différentes fractions suivant leur solubilité e leur mobilité, définissant ang leur
gpéciation (Rauret, 1998). La spécidion et la caractérisation de la répartition d'un éément
dans les différents compartiments du sol et de I'é&at chimique dans leque il se trouve dans ces
différents compartiments (ionique, complexé, lié par covaence, etc). Dans les schémas
sfquentidds, I'utilisation des extractants avec une capacité d extraction croissante peut étre
intéressante pour déterminer les digtributions chimiques des ETM. Les réactifs sont choisis en
fonction de leur SHectivité vis-avis de cetanes formes physico-chimiques particuliéres
(Goémez Ariza et d., 2000). Aingd, on peut accéder a la compréhenson de la transformation
des différentes formes et des mécanismes de biodisponibilté et mobilité dans le sol (McGrath
et Cegarra, 1992; McBride et a., 1997).

Plusieurs protocoles d' extraction sdective ont &é mis au point dans de nombreux travaux qui

comprennent générdement cing asix fractions (Tableau 8).
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Tableau 8. Les différents procédures d extractions sequentielles les plus utilisés

Référence Extractant utilise Forme extraite
Echangegble
MgCh 1 M pH 7 =
Tesser et al. 1979 NaOAc 1 M PH 5 HOAC ke
Gomez Arizaet d. 2000 NH,OH.HCI 0,04 M 25% HOAc Lié)éalarratiére —
H,0, 8,8 M HNOs/NH4OAC ganique
HF/HCIO, SR
Résdudle, phase de slicate
KNO3 (0,5 M) Echangeable
Sposito et a. 1982 H,O didillée Soluble
Simset Sklin, 1991 NaOH (0,5 M) Liée alamatiére organique
Pichtel et Anderson, 1997  [EDTA (0,05 M) Liée aux carbonates
HNO;3; (4 M) Liée aux sulfures
H,O digtillée Soluble
KNO3 (IM) Facilement échangesble
BElenbogen et al. 1993 Na;P,O7 (0,1 M) Liée alamatiere organique
Granato et a. 1993 EDTA (0,1 M) Liee aux carbonates
HNO3 (1IM) Liée aux sulfures
HNOj3 concentré Résdudle
H,0 Soluble
NaNOs 0,1 M BUETEEELE
KNO3; 0,1 M
MgCh 1 M CaCl, 0,05 mol I
Ca(NO3)2 0,1 M
NHsOAc 1M pH=7
HOAc 0,5 M .
Ureet d. 1993 HOAG/N2OAC 1 M e
pH=5

NH,OH.HCI 0,04 M

Dans |’ acide acetique ou nitrique

NH4Ox

Ditionite, citrate ou bicarbonate de sodium

Oxydes et hydroxydes de Fe
et Mn

H.O, s .\ :
NaOCl Liée alametiére organique
Mg Ll Efgeﬁ%(eagrebonateﬁ
Rauret et d. (1989) NaOAc/HOAc, pH 5 Oxvdes de Fe & Mn
Ramos et d. (1994) NH,OH.HCI 0,1 mol I'* Ac. Acdtique (25%) |1 & € .
_ Liée alametiére organique
H.0, (30%) pH = 2 avec HNO;
HCLO, + HNO3 et ax sulfures
Resdudle
Rauret (1998) HOACc, 0,11 M Soluble
Bacon et d. (2005) NH,OH.HCl 0,1 mol I'* (pH = 2 with HNOs) Réductible
, Procédure BCR, Standard CE [H,0, 8,8 mol I'* (pH = 2—3 avec HNOs) oxydable
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1V.1.2.3 Validité des méthodes d’ extraction séquentielles

Ces méhodes sequentidles représentent seulement une division arbitraire entre les différentes
formes chimiques des méaux, leur principe de fonctionnement physico-chimique reste
conteté e sujet a controverse pour leur vdidité lors de [I'expérimentation et/ou
I’ extrgpolation (Quevauviller, 1998a).

1V.1.2.3.1 Validité expérimentale

En absence d'un échantillon de référence, les différents protocoles d'extraction n'ont pas pu
étre évaluer ur les critéres suivants:

- Spédificté: pluseurs chercheurs ont démontré gu'une solution dextraction et susceptible
dagir sur plusieurs fractions de la matrice éudiée e non plus Sdectivement (Bermond,
2001). Le probleme est de trouver des réactifs assez sdlectifs pour dissoudre une phase sans
attaguer les autres phases.

- Redidribution éventudle des ETM : I'ETM extrait dans une phase peut se réadsorber sur
une ou plusieurs phases présentes du fait de réactions concurrentielles (Nirel et Morel, 1990;
Lo et Yang, 1998).

- Posshilité d'une sursaturation du systéme extractant-ETM s la quantité de ETM et tres
importante.

- Formes chimiques non prises en compte comme certans complexes organo-minéraux
(McGrath et Cegarra, 1992 ; Lo et Yang, 1998).

Cependant, certains auteurs comme Belzile et d. (1989) et Tesser et Campbdl (1991),

suggerent que I’ erreur aing introduite serait négligesble dans la plupart des cas.

1V.1.2.3.2 Validité d’ extrapolation

Comme les différents protocoles d'extraction peuvent conduire a des réaultats différents pour
un méme échantillon, les extrgpolations rédisées sur ces réaultats peuvent ére divergentes.
Pour un méme extractant, des &udes de corrdation ont mis en évidences des domaines de
vaidité portant soit sur les teneurs en ETM consdérés et soit sur les plages de pH (Patrick et
Verloo, 1998). Ne disposant pas de méthodes consistantes pour les mesures ou pour les
formes chimiques des ETM concernés, les didributions de ceux-ci ne peuvent ére
correctement Smulées par des moddes en vertu de la complexité d'un milieu comme le sol
(Quevawviller, 1998b).
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Néanmoins, les extractions sdectives restent informatives pour comprendre les trangtions des
egpéces médliques observées en fonction des conditions du milieu. De plus, les formes
chimiques des métaux lourds et leurs associations avec les différentes phases conditutives du
sol conditionnent leur biodisponibité pour les végétaux, ce magré qu'il n'y at pas de raion
directe avec les proportions des méaux assmilées par les plaites ou par les autres

organismes.

Des essais de standardisation sont actuellement en cours en particulier sur des échantillons du
BCR (Bureau Communautaire de Référence) (Uré, 1996; Quevawviller, 1998a).

1V.1.2.4 Le compostage et les @éémentstraces métalliques

La dé&ermination de la biodisponibilité des méaux dans le compost méme e les vaiations
de didribution de ceux-ci générées par les changements des propriétés physico-chimiques
lors du compostage sont importantes pour la qudité agronomique du produit fina
(Petruzzdli, 1989 ; Planquart et d., 1999 ; Hsu et Lo., 1999).

IV.1.2.4.1 Ledevenir desETM lorsdu compostage

Canaruto et d. (1991) ont rapporté une réduction des concentrations en métaux solubles dans
les composts matures des déchets municipaux. Leita e De Nobili (1991) ont montré une
grande diminution de la fraction soluble de Pb & Zn durant les premiers jours du compostage
de déchets municipaux qui peut étre reliée a une décomposition des substances nor+humiques
solubles (polysaccharides, peptides et acides aminés, etc.) représentant plus de 90 % du
carbone soluble de ce compost. Paré et a. (1999) ont démontré qu’au cours du co-compostage
de biosolides et de déchets municipaux, les formes résduelles de certains métaux (Zn, Cr, Cu,
et Pb) augmentent respectivement de 145; 124 ; 73,6 et 26,3 %. dors que celle du Ni reste
relativement congtante et que celle du Co diminue de 60 %. Ils ont observé que la diminution
des fractions des métaux facilement extractibles et échangeables (Cr, Ni, & Zn) et rdiée a
une augmentation de la concentration de groupements carboxyles COO'. Aing, ils suggerent
une diminution de I'extractabilité et I'échangeabilité des métaux due a I'association des ions
métalliques avec des groupements carboxylates de la méatiere organique.

Echab et d. (1998) ont démontré que le traitement des boues par compostage a un effet
noteble sur la diminution de la fraction échangegble extractible par CaCl, pour les déments
tels que Pb, Cu, Zn, Cd. Ces auteurs ont atribué ces variations a une complexation des

métaLx aux substances humiques néoformées. Toutefois, cette didribution est réversible pour
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certains méaux comme le Zn et le Cd qui présentent une réaugmentation de | extractabilité
au cours de la maturation des composts.

Zorpas et d. (2003) ont mis en évidence de fortes teneurs de Cr et Cu dans les fractions
organiques e résidudles dans des boues résiduaires non compostées, adors que moins de 2 %
des métaux soient présents dans la fraction échangeable et carbonates. Dans ces mémes boues,
environ 83 % du Pb et lié a la fraction réductible et résdudle et seuls le Zn et le Ni
présentent des quantités sgnificatives dans toutes les fractions (autre qu’échangesble). Ces
auteurs montrent que le compostage de ces déchets n'affecte pas la digribution d ééments
tels que Cd, Fe & Zn, dors qu'une immobilisation du Cr et observée a partir des fractions
réductible et organique en faveur de la fraction résduelle e que le Pb passe de la fraction
réductible a la fraction résidudle. Le Cu et goparemment transféré des fractions organiques
aux autres fractions, la fraction résduelle et la fraction échangesble en paticulier. Ces
auteurs ont expliqué que les changements produits au cours du compostage sont le résultat de
nombreux phénomenes:

- Dans la phase thermophile de compostage les fractions échangeables et carbonates sont
principdement affectées suite au changement du pH du milieu. Ce changement de pH et
atribué a une formation éventudle dacide acétigue ou dautres acides lors de la
décomposition de la matiére organique des boues et a la variation de la teneur en ammonium
liée al’ action des bactéries protéolytiques (Zorpas et d., 2000).

- Des conditions oxiques et anoxiques en liason avec la formation d'acide acétique et
d ammonium (Wagner et d., 1990) et ayant une grande influence sur la fraction réductible et
organique.

Ces conditions mettent en évidence le réle de la biomasse microbienne qui a &é examiné dans
nombreuses éudes pour sa capacité dadsorbance (De dloniz et d., 2002). Aing, les
différentes  variétés d'activité microbienne e surtout celles de la phese thermophile
contribuent aux modifications chimiques ou physques, en paticulier cdles concernant
I"augmentation des surfaces d'adsorption qui conduisent au changement de la distribution des
métaux dans les différents compartiments du compost.

La distribution des mé&aux dans les différentes fractions varie trés sgnificativement d'une
étude a I'autre en fonction des propriétés chimiques de la matrice éudiée, de son origine, de
'dément en quedtion, de la nature des extractants utilisés, de leur successon e des
parametres expérimentaux de la méhode dextraction utiliste. Générdement de grandes
teneurs en mé&aux lourds se retrouvent dans la fraction résdudle sous une forme inerte et qui

représente 70 & 80 % des teneurs totales en mé@aux selon nombreux travaux. Les fractions



échangeables ne représentent que moins de 2%, le restant se distribue dans les autres fractions
résistantes (Zorpas et d., 2000; Zorpas et d., 2003; Soumaré et a., 2003).

1V.1.2.4.2 Devenir desETM deboues et de compost dans e sol

Face au méme risque d accumulation des ETM dans le sol réglementé par le USEPA Clean
Water Act 503 Regulations, USEPA, (1993) et par I'arrété du 8 janvier 1998, I'épandage de
compost de boues ou des boues dlessmémes reste tres dépendant de la péciation des ETM,
des quantités, and que des changements physico-chimiques e biologiques entrainés dans le
0l suite &I’ application de ces résidus organiques.

S I'impact des ETM issus des composts de boues ou des boues dlessmémes sur le sol et
bien référencé, peu de travaux portent sur la spéciation comparative entre composts de boues
et boues initides. Sposto e d. (1982) montrent que I'accumulation des méaux lourds est
inférieure dans les parceles de sol qui regoivent des boues liquides que cdles qui regoivent
du compost de ces boues et ils expliquent ce phénoméne par une probable réduction de la
densté de la dructure du sol suite a une agpplication du compost de boues. Pour un méme
apport de métaux lourds, I'gpplication de compost de boues introduit une grande quantité de
solides organiques induisant une diminution importante de la densité de structure du sol.

Sposito et a. (1984) montrent auss par alleurs que dans des sols traités par un compost de
boues, les fractions fines des sols & principdement cdles extractibles a I’ EDTA et a I'acide
nitrique sont les plus sujettes a I'augmentation en ETM. Ils ont conclu a la formation de
cabonates des ETM é&udiés présents dans la fraction EDTA suite a une minédisaion
progressve de la mdiere organique appliquée au sol. Sims e Kline (1991) e PFichtd et
Anderson (1997) confirment que I’application du compost de boues résduaires dans des sols
entraine une augmentation des teneurs totdes en ETM surtout dans leurs fractions extractibles
alasoude NaOH et aI’'EDTA. Tesser e d. (1979) suggerent que les métaux lourds puissent
ére lies a différentes formes de matiéres organiques qui peuvent étre dégradées sous des
conditions oxydantes entrainant une libération de ces métaux lourds sous dks formes solubles.
Lors de I'gpplication d'un compost de boues dans un sol, Pichtd e Anderson (1997)
condatent une réduction de la production d'avoine et expliquent ces varigtions par une
augmentation de la fraction biodisponible des déments Cu, Pb, Zn.

Cependant, d'autres auteurs refusent I'argument d'une minédisation lente des matiéres
organiques dans les boues qui pourrait libérer les méaux lourds sous des formes solubles. A
I’oppost, ils suggerent que le résidu de décomposition des boues peut potentidlement
maintenir la solubilitt & un niveau trés bas (McBride, 1995). L’'gpport de matiéres
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organiques et surtout en substances humiques par le compost peut augmenter la quantité
dETM fixés a la phase solide en fournissant des sites supplémentaires (Harter et Naidu,
1995; Murphy et Zachara, 1994; Kaemerer et d., 1999; Halim et al., 2003).

Peruzzdli et a. (1994) relatent que, suite a une expérience de sorption et une
caractérisation andytique de I'extrait des boues résiduaires par spectroscopie infrarouge et
chromatographie HPLC, certains composés organiques dérivés des boues sont adsorbés sur

le sol en premier, e fournissent aind de nouveaux Stes aux méaux lourds, contribuant par
la suite a une augmentation de la capacité d absorption du sol. Logan et Chaney (1983)
mentionnent que la capacité d' adsorption des boues peut excéder celle du sol surtout celle

d un sol chargé en métaux lourds,

Logan et d. (1997) suggere que la contamination potentielle par les ETM agpportés au sol par
un compost de boues peut ére déterminée par leur biodigponibilité dans le sol, et que cdle-ci,
ason tour, est déterminée par les formes chimiques de |’ dément présentes dans le compost.

Taylor e a. (1995) remarquent que les teneurs en ETM dans les fractions soluble et
échangeable mises en jeu sont trés faibles (< 1 % du totd) quelles que soient les quantités
gpportées. Pichtd et Anderson (1997) montrent d’ aprés des modées de régressons multiples,
gue la fraction KNOs+H,0 n'est pas la seule fraction potentiellement biodisponible, une partie
infime des autres fractions NaOH ; EDTA ; HNOsz peuvent ére auss biodisponibles. Ces
auteurs proposent d utiliser une démarche combinée fractionnement des métaux / modées de
régresson pour une prediction de la biodisponibilité de certains méaux lourds dans les sols
traités au compost de boues. D’autres recherches montrent que |’ addition d autres parametres
physico-chimiques de la matrice dans ces modées Savére nécessaire pour amdiorer les
équations de régression, parmi ceux-ci sont retenus la teneur en maiere organique, le pH, la
teneur en oxydes defer, etc... (Tsadilas et ., 1995).

V.2 Micropolluants organiques

Pami les différentes familles de micro-polluants organiques couramment recherchées (les
hydrocarbures aromatiques polycycliques aromatiques HAP, les polychlorobiphényles PCB,
les chlorophénoals, les phthalates, les dioxines, etc...) Eljarat & Barcdo, 2003), cette éude a
retenu les HAP e les phthdaes en rason de leur présence potentidle dans les boues
résduaires (Marttinen et d., 2003).

IV.2.1. Phthalates ou estersdel’ acide phthalique
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IV.2.1.1. Généralités sur les phthalates

Les phthdates sont des composss utilisés comme agent de souplesse dans un certain nombre
de matieres plagtiques comme le poly chlorure de vinyle ou PVC, les acétates de polyvinyle,
les résines cdlulosiques ou les polyuréthanes (Steples et dl., 1997).

Il exige une vingtane de composss industridds avec des longueurs de chaines adkylées qui
varient de 1 a 13 carbones. Les plus couramment utilisss sont le BBP (phthaate de
benzylbutyle), le DBP (phthdae de dibutyle), le DEP (phthdate de diéhyle), le DEHP
(phthaate de di- 2-éthylhexyle) et le DINP (phthalate de di-isononyle) (USDHHS, 2003).

Beaucoup de produits de consommation courante contiennent des phthadates: huiles
lubrifiantes, condensateurs éectriques, détergents, solvants, fils e les cébles dectriques,
vétements, jouets d enfants, produits para-pharmaceutiques et produits cosmétiques (parfums,
déodorants, lotions agpres rasage, shampooings, a&rosols pour cheveux, vernis a ongles).
Actudlement, la production mondide de phthdates a ateint 3 millions tonnes dont 1/4 pour
le DEHP (Frommeet al., 2002).

L’expogtion aux phthaates peut provenir du contact direct avec I'ar, I'eau ou les diments.
La libération des phthaates dans ces divers milieux et due au faible lien covaent de ces
composts avec les polymeres auxques ils sont inclus comme les dérivés du vinyle. Aing, la
présence des phthalates dans les urines est expliquée par leur ingestion avec les diments (lat,
fromages, poissons, viandes) provenant de la migration des phthdates présents dans les
containers ou embalages (Falcy et al., 2004).

Aingd, la présence de grandes concentrations des phthaates dans les eaux usées savére
logique, et leur transfert aux boues résduaires et lié a leur grande sédimentation suite a leur
caractere hydrophobe. Marttinen et a. (2003) ont démontré que |’ adsorption des phthaates
aux boues primaires et secondaires et considérée une principae voie de leur diminaion dans
les stations d' épuration. Dans le cas du DEHP, le pourcentage d élimination atteint 94% de la
teneur initiddle en DEHP de lintrant. Aing, lors du tratement des eaux usées ils se
concentrent dans les boues et présentent par la suite des teneurs trés supérieures a cedlles des
effluents d'origine.  Sdon Fromme et d. (2002), la répatition du DEHP (di éhyl hexyl
phthalate) est la suivante: amosphére(0,3-77 nginT), eaux de surface(0,3-98 pgl),
sediments (0,2-8,4 mg/kg PS). Pour les boues de STEP la teneur de DEHP est de 55,1 a 163,3
mg/lkg (USA); 28-154 mgkg PS (Allemagne); 27-1115 mg/kg (Norvege); 25-661 mgkg
(Suede) et 24,5 mg/kg (Danemark). Alors que la teneur des boues de STEP en DBP (phthdate
de dibutyle) est de 0,2-1,7 mglkg PS (Allemagne); <0,2-0,69 mg/kg PS (Autriche) et 0,02-
260 mg/kg PS (Danemark) (Langenkamp et a., 2001).
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Dans le cadre de la réglementation européenne 93/793 (CEE, 1993), un certain nombre de
phthaates, le DEHP, le DBP, le BBP, le DIDP, le DINP ont &é évaués sur le plan du risque
pour la santé humaine e pour I'environnement. Le niveau de toxicité des phthaates varie
selon le type de composé. Le DEHP possede un potentiel de toxicité plus élevé que les altres
phthaates incluant le DBP (USDHHS, 2003).

En raison de la présence de phthaates dans de nombreux produits de consommation courante,
plusieurs pays ont pris d avance diverse mesures pour diminuer I'expostion de la population a
ces substances. Certains pays ont adopté des vadeurs limites dexpodtion professonnele
(DINP: Royame-Uni: 5 mgnt, 8h; Suéde: 3 mgn?, 8h) (Bazin e d. 2004). Les
indugtries recherchent les moyens de remplacer le DEHP par d'autres phthaates de plus haut
poids molécuare (encore moins solubles le DINP ou DIDP) ou par autres familles de
pladtifiants td que le citrae e |'adipate de di-2-&hylhexyle Cependant, |'assurance de
I’innocuité de ces produits de subgtitution doit étre €le-méme confirmée.

Seaule la teneur en DEHP est actuelement régie par des réglementations vu les quantités et le
risque cancerogene. Peu de pays ont décrété des valeurs limites :

CE, 2000 : 100 (mg/kg dm); Danemark : 50 (mg/kg dm) (Langenkamp et d., 2001).

IV.2.1.2 Structure et caractéristiques physico-chimiques des phthalates

1V.2.1.2.1 Structure des ester s phthaliques

Les phthdates condituent une famille de produits chimiques composéss dun noyau
benzénique et de deux groupements carboxyliques formant une structure diester (figure 5).

0
I
C—oOR1

©i R1 et R2 correspondent a des chaines
C—OR2 hydrocarbonées diphatiques de longueur
’(’) varisble

Figure 5. Structure des esters phthaiques

1V.2.1.2.2 Propriétés physico-chimiques des ester s phthaliques
L'étude des propriétés physico-chimiques des esters phthaiques ou d'autres composés
organiques tel les HAPs et trés utile pour comprendre leur comportement et leur devenir

dans I'environnement (tableau 9).
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Tableau 9. Criteres d’ gppréciation du comportement des composés organiques (Lemiere et d., 2001).

Paramétre Critéres (220 —25 °C) interprétation
Solubilisation
S< 150 insoluble a peu soluble
Solubilité dans'eau (mg/l) : S 150 <S< 10000 peu soluble a soluble
S> 10000 soluble atrés soluble
Volailisation
— . Pv <133 non volatil
Pression de vapeur (Pa) : Pv Py > 133 volil
Te<80 indicatif
Point d' ébullition (°C) : Te 80< Te< 200
Te> 200
7 Hc < 100 faiblement volatil
Constante de Henry (Pa.m’/mol) : Hc 100< Hc < 500 volatil
Hc > 500 trés volatil

Piégeage (Par adsorption) dans la phase solide

Coefficient de partage octanol-eau

Kow Log Kow/oc < 2 compose hydrophile
- 2<LogKow/oc< 4 hydrophile a hydrophobe
Coefficient de partage carbone Log Kow/oc > 4 compose hydrophobe

organique/eau Koc

Les phthdates sont des liquides organiques visqueux, transparents qui n'émettent dans
I'amosphére que tres peu de vapeurs dans les conditions usudles (trés faible tenson de
vapeur). Les phthaates sont tres peu solubles dans I'eau et ont une forte affinité pour les
graisses et les dcools lourds. Ces composes sort insérés entre les chaines des polyméres de
PVC sans lien covdent, ce qui facilite leur libération et migration dans I'eau et dans divers
milieux. Staples (1997) montre qu' avec |'augmentation de la longueur de la chaine adkyle de
1 a 13 atomes de carbone, le coefficient de partage octanol-eau (log Kow) augmente de 8 fois
et la tensgon de vapeur diminue de 4 fois. Presque tous les phthaates ont des points de fuson
inférieures & -25 °C (sauf les DMP, DUP et Di nHexyl, Di nOctyl, Di nDecyl Phthdate). Ils
ont des points d'ébullition qui varient de 230 °C 2486 °C.

Pour les esters phthdiques avec un faible poids moléculaire (DMP, DEP, DAP, DPP, DnBP,
DIBP et BBP), la constante d’Henry varie de 1,2x10” & 8,8x107 atm-m3/mole. Les composés
avec une constante H de I'ordre de 1,0 107 am-nt/mole sont généralement considérés
comme ayant une volatilité negligesble (Howard et d., 1985).

Pour tous les autres dérivés ayant un poids moléculaire dlevé sauf le BOP, les vdeurs de la
constante d’Henry calculées sont de I'ordre de 1,7 x 10° & 55 x 10* am-nt/mole. Les
propriétés physico-chimiques & les dructures chimiques des phthdaes les plus répandus
figurent danslafigure 6 et le tableau 10.
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Figure 6. Structures des phthal ates éudiés

Tableau 10 : Propriétés physico-chimiques des phthdates &udiés (Staples et d., 1997).

o Nombre de Poids
ES;E:ﬁaCIjiC?SgiES Abréviations Formule C p. chaine Moléculaire S (mrFr)l\I/-Ig) Hc Log Kow Log Koc
R (g/mole)

Diméhylphthdate ~ DMP  CioH10Os 1 1942 420" 2x10° 122x10° 16 1é7;5a
diethylphthalate DEP C12H1404 2 2222 11x10° 1x10° 266x10° 2,38 1é8§3a
Dibuylphthdate  DBP  CigHzO: 4 2784 11x10° 27x10° 8810’ 445 L

BSEhB{LZegtzeyl BBP C1oH2004 46 3124 27x10° 5x10° 7,61x10° 459 3,95
a4.2

Diethylhexyl 494
phthalate DEHP Co4H150, 8 390,6 3 1x10°  1,71x10° 75 3,5 7

Solubilité dans I’eau (mg/l) ; Pv : Pression de vapeur (Pa); Hc : Constante de Henry (Pam’®/mal) ;
Kow Coefficient de partage octanol-eau ; KOC : Coefficient de partage carbone organique/eau



IV.2.1.3 Devenir des phthalates dans|’ environnement

Les esters de I'acide phthaligue sont des composés stables chimiquement e peu Stables
photochimiquement. Leur biocaccumulation dans les chaines dimentares agueiques et
terrestres et limitée par leur biotransformation, qui augmente progressvement avec le niveau
trophique. Cette biotransformation dépend du degré de leur biodégradation et/ou de leur
adsorption.

1V.2.1.3.1 Labiodégradation des phthalates

De nombreuses éudes ont suivi la biodégradation des esters phthaiques par une grande
vaiété de bactéries et d actinomycetes dans différentes conditions: en aérobiose (Chang et
a., 2004), en milieu réducteur de nitrates (Janlong et d., 1999), en méhanogénese
(Kleerebezem et d., 1999), en cultures mixtes ou pures dans différents milieux comme le ol
les sédiments, les boues résiduaires, les eaux usées, les ealx naturdles dans les riviéres, lacs
et mers (Johnson et a., 1984 ; Davey et a., 1990 ; Staples et al., 1997 ; Wang et d., 1997Db).
Leur biodégradabilité et assez bonne dans des conditions naturdles normaes comme le

montre le tableau 11.

Tableau 11. Teneur indicative des phthalates dans les boues et leurs demi-vies dans
le sol (ADEME, 1995b)
Teneur indicative dans demi-vie dansles

Composé

les boues (mg/Kg MS) sols

di-n-méhylphthaate 10 1-7
di-n-éhylphthaate 30 3-60j
di-n-butylphthaate 10 2-20)
di-n-octylphthdate 4 7-30j
butylbenzylphthalate 20 1-7
phthalate de di (2-éhylhexyle) 100 5-30]

Cette biodégradation suit générdement une cinétique de premier ordre (Staples et d., 1997
Wang et d., 2003; Gavaa et a., 2003). Dans les eaux supeficidles et maritimes, le temps de
demi-vie varie de moins dun jour a 2 semaines. Dans les sols, la demi-vie est de moins d une
semane a pluseurs mois. Le temps de demi-vie devient plus long dans des conditions

anagrobies, pauvres en nutriments, et froides dors que, dans des conditions microbiennes trés
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actives et biodiverses, telles que les boues résduaires, les processus méaboliques peuvent
étre plus performants. Des essais de biodégradation standard rédisés avec des inoculums de
boues résduaires ont montré que les esters phthaiques subissent une dégradation supérieure a
50 % de la teneur initide en 28 jours et qui peut générdement atteindre un taux d' abattement
de 90 % (Staples et d., 1997).

a- Voies de biodégradation

De nombreux chercheurs ont identifié les monoesters et I'acide phthdique comme sauls
méabolites de la biodégradation des phthaates. Aind, I'hydrolyse microbienne successve
des deux liaisons edters des phthalatesou «des-edtérification» a éé suggérée comme éant
une des principdes voies méaboliques des phthaates (Niazi et a., 2001; Jonsson et d.,
2003). Lors d'une biodégradation de BBP, Chatterjee et Dutta (2003) ont caractérise par
GC/MS e RMN-C® deux méabolites le mono-n-butyl phthaate (MBUP) et le monobenzyl
phthdate (MBzP) en plus de I'acide phthdique. Janlong et d. (1999) ont identifié lors de la
biodégradation de DBP une libération de MBP dans un premier temps, cdui-ci disparait
ultérieurement avec une apparition de |’ acide phthaique qui disparait a son tour.

D’autres auteurs comme Cartwiright e d. (2000) ont Sgndé la présence d'une autre voie
méabolique lors de la biodégradation du DEP (Di-é&hyl phthaate). En plus du monoester
MEP (Mono éhyle phthaates) et de I'acide phthaique, ils ont identifié la présence de trois
autres métabolites caractérisés par GC-MS e RMN-C*® qui apparaissent dans I’ordre: EMP
(Ethyl méthyle phthdae), DMP (Di-méthyl phthaate) e¢ MMP (Mono-méthyl phthalate). Ces
auteurs ont démontré que cette deuxieme voie de dégradation est bien de nature biologique
auite a un effet négeif de I'azide de sodium (inhibiteur respiratoire) sur la présence du EMP
e du DMP. Aingd, ils ont propose deux voies de biodégradation des esters phthaiques
(Schéma 4). La premiére (voie 1) entraine une hydrolyse séquentielle des deux liaisons esters
(C-0), formant le monoester (MEP) dans une premiére éape et I'acide phthdique (AP)
ensuite, aprés hydrolyse de la deuxiéme liaison ester.

La deuxieme voie qui conduit a la formation de I’ EMP, du DMP et du MMP peut comporter
deux réactions différentes soit :

- une dedruction de la liason covdente C-C du groupement éhyle, entrainant une
déméhylation séquentidle de chague groupement éhyle pour former le compost EMP &
ensuite |le DMP.
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- une subditution du groupement éthyle par un groupement méhyle suite a la rupture de la
ligison C-O faible qui conduit & la formation dEMP e de DMP ensuite (processus de

transestérifiaction)

COO-CHxCH4
q DEP
COO-CH zCH 3
(transestenfication’
demethylation) Q g {ester hydmlysis)

COO-CHa-CHy COO-CH2>CH5
EMP q MEP
COO-CH COOH

COO-CH3
DMP

COO-CH 3

COO-CH 3
MBMP

(=262

COOH v

COOH
S
COOH
Schéma 4. Voies de biodégradation de di éthyle phtaate (Cartwiright et ., 2000)

Dans les deux cas, le DMP pourrait se transformer en MMP et ultérieurement en acide
phthaique AP.

L’acide phthdique peut auss subir une s&ie de biotransformations qui aboutit & une
ouverture du cycle aromatique et alalibération de CO; et H,O (minérdisation) (Schéma 5).
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Schéma 5. biodégradation de I’ acide phtaique dans I’ environnement (Staples et d. 1997)

b- Facteurs contrélant la biodégradation

b.1 Nombre d’atomes de carbone et longueur des chaines alcoyles

La biodégradation des phthalates et tres dépendante de la longueur des chaines acoyles
(Ejlertsson et a., 1997). Alarise-Mondragon et a. (2003) montrent que les esters d’ acides
phthaliques (EAP) avec des chaines courtes sont plus facilement biodégradables et
minérdisables que les EAP a chaines plus longues qui sont moins sensbles a la dégradation
et qui peuvent consdérer comme récacitrants. Ziogou et a. (1989) trouvent des constantes de
cinétique de dégradation pour le DEP et le DBP respectivement de I'ordre de 14,40 x102 et
25,44 x102 [ dans des conditions méthanogénes. Janlong et d. (2004) ont estimé que la
demi-vie du DMP est de I’ordre de 2.29 jours dors que celle de DOP est d’environ 28.4 jours.
Janlong e d. (2004) ont démontré une bonne corrélation entre le taux de dégradation des
EAP ou leur temps de demi-vie liés a la longueur de la chaine dcoyle et les coefficients de
partage octanol -eau (Kow). lIs ont suggéré que la dégradation des esters phthaiques diminue
avec I'augmentation du nombre de carbone dans la chaine dcoyle. Le méme ordre de
grandeur est obtenu pour les deux phthalates suivants DEP e DBP dans des conditions
mésophiles et anaérobies soit 8,04x1072 j ! et 13,69x102 j! respectivement (Gavda et 4.,
2003), dors que le DEHP suit des cinétiques de biodégradation tres faibles qui varient entre
0,35 x102 & 3,59 x102 j . Certains auteurs ont montré que les différentes structures des EAS
e leurs intermédiaires de dégradation font gppd a la gpécificité de certaines enzymes comme
les estérases impliquées (Wang et d., 2003; Gu e d., 2004; Wang e a., 2004b). Xu € 4.



(2004) montrent que le DMP (isomere ortho) et le diméhyl téréphthadate (DMT) (isomere
pard) nécessitent la présence de deux bactéries Klebsidla oxytoca Sc et Methylobacterium
mesophilium sr. pour une hydrolyse compléte des deux liaisons esters, dors que le DBP peut

étre minéraisé totalement en présence de Pseudomonas fluorescens B-1 seulement.

b.2 Parametres biologiques et physico-chimiques du milieu

- activation microbienne

La biodégradation des phthdates peut ére améliorée par des conditions biologiquement
activées. Chatterjee et Dutta, (2003) notent que certains organismes peuvent sdectivement
hydrolyser une seule liaison ester d'un di-alkyl phthaate, dors que d autres sont capables de
mingdisr a la fois le mono-dkyl et le didkyl phthdae Alatrise-Mondragon et a. (2003)
ont observé une demi-vie du DBP dans des boues en anaérobiose de 5 jours environ, soit une
dégradation totale estimée a 50 jours environ. Janlong et d. (1999) signdent que 1,25 mM de
DBP peuvent ére complétement dégradés en 100 heures par une bactérie dénitrifiante isolée a
partir de boues activées. Marttinen e d. (2003) ont démontré une forte biodégradation du
DEHP dans les boues activées.

- parametr es physico-chimiques du milieu

La présence doxygéne dans le milieu a un effet trés net sur I'amdioration de la
biodégradation des phthalates. Madsen et d. (1999) ont déemontré que la constante de
cinétique de dégradation du DEHP dans des sols traités par des boues et incubés dans des
conditions anaérobies est de I'ordre de  0,23x107? j*, dors qu ele varie entre 0,23x107 et
1,27x102 j! dans le cas de sols traités par les boues résiduaires et incubées dans des
conditions aérobies. D’ autres paramétres physico-chimiques ont €té testés par Xu et a. (2004)
lors de la biodégradation du DBP par Pseudomonas fluorescens B-1. Ces auteurs ont
démontré qu'en augmentant la concentration du DBP de 2,5 a 10 mg, le temps de demi-vie
etimé augmente de 14 a 24 h. Une augmentation de la température de 20 a 37 °C, un pH de
I'ordre de 7 & une bonne aération permettant d' optimiser la biodégradation du DBP par
Pseudomonas fluorescens B-1. Zeng e a. (2004) ont consdéré que les conditions optimum
pour la biodégradation de 6 phthaates par Pseudomonas fluoresences FS1 sont une
température de 20-30°C, un pH de 6,5 a 8.0, I'ége e la concentration de I'inoculum é&ant
respectivement de 18-24 h et 4-8 %.

D’autres auteurs remarquent que les structures humiques solubles du sol peuvent complexer
largement les esters phthaiques en diminuant leur degré d adsorption au sol et en augmentant
and leur solubilité, et leur biodisponibilité a la décomposition microbienne (Di Toro & 4d.,



1991; Staples, 1997). L’influence des conditions nutritionnelles a é&é auss évoquée dans
certans travaux, en paticulier cele de la concentration optimale en azote dans le cas de la
métabolisation du DBP par des bactéries déenitrifiantes (Jianlong et a., 1999).

- Toxicité desEAPs et des leur métabolites de biodégradation

Certains auteurs considérent que les monoesters des EAP sont responsables des propriétés
toxicologiques e écotoxicologiques des diesters correspondants. N'étant pas synthétises
commercidement, leur présence dans I'environnement et liée srictement a la biodégradation
microbienne ou abiotique des diesters. Scholz (2003) a démontré dans une étude réalisée pour
tester la toxicitt e la biodégradation de différents mono-esters de I'acide phthaique
gynthétises que ces composts ne condituent pas des intermédiaires Stables. 1ls sont
complétement et rapidement biodégradés. Cet auteur montre aind que la toxicité des
monoeseters est moins prononcée que celle du diester correspondant plus stable, |a toxicité du
monoester n-butyl phthaate peut ére 30 a 300 fois inféieure a cdle du di Rbutyl phthaate,
Ejlertsson et d. (1997) ont démontré un effet négatif du 2-é&hyl hexanol autre métabolite de
biodégradation de DEHP dans la méhanogénese de celui-di.

Gavada e d. (2003) ont démontré dans une éude de cinétique de biodégradation des EAP
dans des conditions méthanogéniques (production de biogaz) que I'accumulation de grandes
concentrations de DEHP (plus que 60 mg/l) dans le digesteur anaérobie a des effets négatifs
aur la biodégradation du DBP et du DEHP ans que sur la production de biogaz. lls
suggérent une action inhibitrice du DEHP sur des récepteurs membranaires des celules
microbiennes.

1V.2.1.3.2 Adsor ption des phthalates

L’adsorption des phthaates au sol, aux sédiments & aux déchets solides est partidlement
gouvernée par leur lipophilie. lls sont principadement adsorbés a la matiere organique associée
au solide. La sorption au sol, s&diment ou solides n'est pas toujours linare avec la
concentration des composés, et varie conddérablement avec le type de matrice solide.
Schulten e d. (2001) ont démontré que la complexation de di-éhylphthdate peut ére
biphasique, S les concentrations de DEP sont faibles, I'adsorption se fat a I'intérieur des
vides des dructures humiques, et quand les concentrations augmentent, I’adsorption se fait a
la surface extene de ces dructures humiques. Marttinen e d. (2003) ont considéré
I'adsorption comme un facteur réduisant leur biodisponibilité a la biodégradation

microbienne.
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IV.2.2 Les Hydrocar bures aromatiques polycycliques

IV.2.2.1 Les Généralités sur les hydrocarbures aromatiques polycycliques

Les feux de for&, les éuptions volcaniques & la matiére organique en décompaosition
représentent les sources naturelles dHAP. Les sources anthropogenes sont issues des procedés
indudtridls de traitement de matiére carbonée dans des conditions pyrolytiques par chauffege
ou par combustion incompléte en milieu déficitare en oxygéne. Toutes les grandes industries
utilisant des combudtibles fossles produisent des HAP. Les chaufferies & les moyens de
trangport sont auss une source de pollution atmosphérique (Lemieux et d., 2004). Les HAP
condituent un composant important des huiles usées des moteurs. 1l exise une production
domegtique liée a la cuisne dans la fumée de cuisson e de friture. Les HAP sont auss
retrouves dans lafumée de cigarette (Baek et Jenkins, 2004).

Dans les eaux usées des daions urbaines, les micropolluants organiques présents sont issus
it d'une source domestique, soit d'une contamination éventudle par des effluents indudriels
ou soit dune contamination secondaire par les eaux de ruissdlement. Ces eaux pluvides
peuvent entrainer des dépdts atmosphériques contaminés, des résidus de substances utilisés en
condruction et en voirie (peintures, solvants..) e des produits spécifiques au fonctionnement
des véhicules motorisés (hydrocarbures, fluides hydrauliques, résidus de gaz d' échappement)
(Pérez et d., 2001). Lors des filieres de traitement des eaux usées, les polluants les moins
volatiles, les moins solubles ou les moins biodigoonibles a la dégradation microbienne se
trouvent reconcentrés dans les boues suite & un mécanisme de sorption principaement au
niveau des matieres organiques en suspension (Moretti et d., 1989 ; Pérez et a., 2001). Plus
les polluants sont gpolaires et peu solubles dans I'eau, plus ils seront diminés des eaux usees
et seront accumulés dans les boues (cas des HAP). Ces polluants peuvent présenter un facteur
de concentration de 25 a 150 % (environ 65 % en moyenne dans les boues primaires) et de 10
% environ dans les boues activées; le ngphtdéne éant le moins retenu, dors que les
composés lourds (pyrene) sont pratiquement totalement concentrés dans les boues (ADEME,
1995 b). Aind, dans un but de protéger I'environnement et la santé humaine, certains pays ont
édicté des reglements sur les concentrations limites en HAP dans les boues résduaires et sur

les flux maximum destinés aLix solsa usage agricole ou en péturage (Tableaux 12, 13).
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Tableau 12. Vaeurs limites des concentrations des HA P recommandés dans les boues
résiduaires (Langenkamp et a., 2001)

Etats U.E. 2000 Danemark 12 Suide?
HAPs (mg/kg MS) 6 3 3

! Somme de acenaphthene, phenanthrene, fluorene, fluoranthene, pyrene,
benzo(b+J+K)fluoranthene, benzo(a)pyrene, benzo(ghi)perylene, indeno(1, 2, 3-c, d)pyrene.
2 (Ministére Danois, 1996 cité dans Madsen et al. (1997)

% somme de 6 composés

Tableau 13. Vdeurs limites francaises de concentration en HAP dans les boues résiduaires et
flux maximum dans les sols cultivés et paturages (arrété du 8 janvier, 1993).

Hux maximum cumulé

Vdeur limite dans les boues ,
apporté par les boues en

Composés GBI 10 ans (g/nT)
Casgénéral  CPAOARSUN oo igy  EPANCAgE
paturages sur paturages
Fluoranthéne 5 4 75 6
Benzo(b)fluoranthene 2,5 2,5 4 4
Benzo(a)pyrene 2 15 3 2

IV.2.2.2 Structure et caractéristiques physico-chimiquesdesHAP

1V.2.2.2.1 Structure desHAPs é&udiés

Les HAP condituent une catégorie de produits chimiques qui comprend environ une centaine
de composés digtincts et sont congitués d'atomes de carbone et d hydrogene formant des
cycles a cinq ou Sx atomes de carbone. Parmi eux, 16 hydrocarbures aromatiques largement
éudiés sont retenus comme des polluants prioritaires par 'USEPA e la Communauté
Européenne (Figure 7).



Naphthalene Acenaphthylene Acenaphthene Fluorene

clllicee Xy

Phenanthrene Anthracene Fluoranthene Pyrene
Benz[a]anthracene Chrysene Benzo[blflucranthene  Benzo[k]fluoranthene

.
Y oy NG

Benzo[ajpyrene  Indeno{1,2,3-c,d]pyrene Benzo[g,h,ilperylene  Dibenz[a hjanthracene

B

2
(9
9
.

Figure7. Les 16 HAP reconnus par I’'USEPA comme polluants prioritaires

Toutefois, il existe d autres structures polyaromati ques actuellement reconnues comme ayant

un risque environnemental comme les hydrocarbures polycycliques ayant des substituants
dkylés (méhyle en particulier) et des hydrocarbures héérocycliques (CAH) ou un noyau
benzénique est remplacé par un hétérocycle azoté, soufré ou oxygené (ADEME, 1995h).

1V.2.2.2.2. Propriétés physico-chimiques des des HAP étudiés

Les propriétés physico-chimiques suivantes sont responsables de la répatition et de la
persstance de ces molécules dans les différents compartiments environnementaux (Tableau
14).

Les HAPs sont des composés non-polaires, hydrophobes, peu inionisables. Hormis le cas du
nephtaéne, leur solubilité dans I'eau et faible a tres faible et leur presson de vapeur, de
faible a modérément devée. Leur coefficient de partage octanol/eau (Koe) et reativement
élevé, ce qui représente un important potentiedl d'adsorption sur le sol et sur les matieres
paticulares en sugpenson dans l'ar ou dans l'eau and quun fort potetid de
bioconcentration dans les organismes (ADEME, 1995b).
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Tableau 14. Différentes propriétés physico-chimiques des 16 HAP

Poids
HAP Formule Moléculaire S Pv Te Hc Log Kow Log Koc
(g/mole)
Naphtaléne CIOH8 128 3169 119 i i 337 297
Acénaphtyléne CIOH8 154 393  9x10* 280 i 4,07 14
Acénaphténe CI2H10 156 303 3x10° 279 i 308 366
Fluorene CI3HI0 166 alfgg 9x10* 295 i 418 386
. 1 061
Phénanthrene Cl4H10 178 i 91x10° 340 . 445 415
al6 a4,56

Anthracéne Cl4H10 178 00446  1x10° 342 i 445 415
Fluoranthéne CI16H10 202 0206 12x10° 375 élilgg 49 458
Pyréne Cl6H10 202 0129 = gy10* 2% i 488 458

20165 ! !

Benzo(@anthracéne ~ CI8H12 228  57x10° 28x10° 400 i 56 ;

. 15x 10° "’

Chryséne ClHlz 28 ,7°%70 57x10° 448 i 56 530
Benzo(b)fluoranthéne  C20H12 252 12x10° 6,7x10° 481 - 6,04 5,74
Benzo()fluoranthéne  C20H12 252  43x10° 26x10% 480 a%ogg 6,06 ;

Benzo(a)pyrene C20H12 252 1,6x10° 7x10’ 496 - 6,3 -
243

Indéno(1,2, 3-c, dpyréne C22H12 278 - 1,3x10° 536 x10° 6,4 -
2016

Dibenzo(a, h)anthracene  C22H12 276 05x10° 37x10° 524 - - =

Benzo(g,h,i)pérylene  C22H14 276 0,26 x 10° > 500 - - -

Sources : ATSDR (1990); IARC (1994); ADEME (1995b); WGPAH (2001)

S: Solubilité dans1’eau (mg/l) ; Pv : Pression de vapeur (Pa) ; Te : Point d' éoulition (°C) ;
Hc : Constante de Henry (Pa.m’/mol) ; Kow Coefficient de partage octanol-eau ;
KOC : Coefficient de partage carbone organique/eau

Les molécules avec un arrangement dructura linéaire ont tendance a ére moins solubles que des
molécules angulares ou coronaires. Par exemple, I'anthracéne et moins soluble que le

phénanthréne.
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1V.2.2.3 Devenir des HAPs dans |’ environnement

La biodisponibilité d'un HAP dans un compatiment environnementd et lié & ses
caractérisiqurs physico-chimiques qui dé&erminent la quantité de cet HAP présente dans le
compatiment congdéré aorés lixiviation ou voldilisation, les individus les plus légers éant

les plus mobiles et donc les facilement exportés.

IV.2.2.3.1 Biodégradation desHAPs
a- M écanismes de dégradations desHAPs

Pardldement a la dégradation abiotique composeée des réaction de photolyse, d’ hydrolyse et
d oxydation qui concerne préférentidlement les HPA les plus Iégers (2 a 18 % des pertes de
naphtaléne, anthracéne et phénanthrene), la dégradation biologique peut s effectuer dans des
conditions aérobies ou anaérobies (Grishchenkov et a., 2000 ; Quantin et al., 2005).

Les é&udes de bioremédiation de sol contaminé par compostage du sol ou par gpplication des
champignons ligninocdlulosiques permettent de mettre en évidence les principaux schémas
métaboliques. Juhasz et Naidu, (2000) ont démontré qu’'une grande variété ce bactéries et de
champignons ligninolytiqgues ou nontligninolytiques possede la capacité doxyder les HAP
(Tableaux 15, 16). lls dégradent les HAP par co-méabolisme. Les champignons
ligninolytiques possedent des peroxydases de lignine, des peroxydases Mn-dépendantes et des
laccases. Ces enzymes sont non-Spécifiques et peuvent oxyder une large variéé de composés
organiques tels que les HAP (Hamme, 1992). Ces réactions d'oxydation nonspécifiques
menent a la formation dune variéé de HAP-quinones et de mmposés aromatiques hydroxylés
(Hamme, 1992). Certaines bactéries oxydent les HAP en HAP cis-dihydrodiols dans une
premiere étape (Juhasz et Naidu, 2000) (Schéma 6).

Guein ¢ d. (1988); Mahafey e d. (1988) ont démontré I'accumulation d acides
aromatiques ortho-hydroxy qui peuvent étre retrouvés dans l'environnement. Aing, I'acide
hydroxy-naphthoique, I'anthraquinone e I'acide phthdique ont é&é identifiés comme les
métabolites microbiens typiques de I anthracéne (Richnow et d., 1998).

La dégradation microbienne Seffectue par une ataque successve des anneaux aromatiques.
Les acides aromatiques ortho-hydroxy peuvent se former aprés la dégradation de chague
cyde Pa la suite, les HAP sont oxydés ultérieurement en phénols par dautres
microorganismes. Dans le cas de la dégradation du benzo [a] pyréne par des bactérie (Schéma
6), les ds-7,8- et 9,10-BaP dihydrodioles ont éé isolés aprés incubation du benzo[a Jpyrene
avec une souche de Beijernickia B836 (Gibson et a., 1975). Schneider et d. (1996) quant a
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eux ont isolé les

cas-4,5- et 9,10-BaP dihydrodioles, aorés un isolement de I'acide

dicarboxylique 4,5-chryséne et acide cis-4- (8- hydroxypyren-7-yl)- 2-oxobut-3-enoique.

Tableau 15 : Les HAPs oxydés par différentes especes de bactéries (Juhasz et Naidu, 2000)

Oirganisms

Referenos

Maphthalkne

Acinetolacter caleoace ticis, Alcalipenes denitrificans, Myeolacte g
ap., Peesdomoias sp., P putida, P fwerescens, Sp. paseinnohdiy,

e vy vesfeilans, Burk foldoria copacta, Comamonaes
testoxteronl, Rivdococcus sp, Corvnabacterton renole, Moraxelia sp
Serepromyees sp., B, cerens, Poomrarpinelly, Poostutzert, P saccharapile,
Neptirtosmotas raphtfovorans, Cvefocfastioes sp.

Acenaphthens

Bellpmickiy sp., P putide, P flaorescens, B cepocia, Predadommeas sp,
Cveloclastioes sp., Nepturnomones waphifov oy, Alcaligenes satropiis,
Alearligenes pavaddooas

Phe rean threme

Asrontones ap., A, frecally, A, denlnfieans, Arihrobacter
podvelromogenes, Befermick i sp., Microcoeciy sp, M yoodoec terfion sp
. padde, Sp. pavcimaohilis, Rlodeeoccus sp., Fibwle sp., Nocardie sp.,
Flavobecte rban sp., Steplomyvess sp., S, grisaus, Acinetobacter sp., P
aeridginose, . stutzerd, P soceforoplelie, Stemot mplosonas it opidie,
Cvaloclastiewy sp., P Meaovescens, Acinetobacter coloomeetions,
Aviglovorey delaffeldli, Gordong sp., Sphingomtones sp., Conmarmmies
testosteronl, Cyveloclastioes pegatll, Sp. vanoiltavae, Agrobacterion sp.,
Bacillig ap., Buwdkolderie sp, Sphivgononas sp., Prawdooonas sp.,
Rhodetoride glutiely, Nocardioddes sp., Flavoboctetion govdwananse,
Halovres meridiana

Anthracene

Befpmickin sp., Mycobactervon sp., P. putlde, Sp. paee imobdls, B
cepacls, Rhod ex sp., Flevabacterfion sp., Artheabacter sp., P
mrawrginadly, Cyeledestlons sp., P fuoveseens, Sp. vanoiagnee,
Avcinetolacter salvoace thews, Gordona sp., Spllrgommas sp.,

[ t teyod, Cyveloclastleies pege il

Fluoranihene

A, dewdirificans, Mycobacteriion sp., P petide, Sp. pesee dnobilis, B
cepercla, Rhodeoccus sp., Preled: i, Stesotraph

staltoplelier, A cimetolae ter caleomcetons, Acldovorax deleffeldll, Gordons
sp., Spllrgomoay sp., P.oseeoharepldie, Pesterella sp.

Pyrene
A. dendtrificans, Mycobacieriion sp., Riwvdecoccies ap., Spo passchaohilis,
Stewotroploronmes rraltopldle, Achetolureter colooace teas, Gordoe sp,

Spluingomnmees sp., P petlde, By cepocie, P seccharophdie

Chrysene

Rievdocoe e sp., P, marginedls, Sp. paectmobiily, Stemotropfammmas
mtaelvoplelier, A cimetobac ter coleoaceticns, Agrdaeteriiom sp., Baecdius sp.,
Bk holde e sp., Spielng ap., Pred ap., . saccharaphiis
Benzfe |anthracens

A, denderificans, Beifernickia sp., P. puetide, Sp. poi imoehills,
Stenotropiomonas maltopldie, Agrobacteon sp., Bocilus sp.,

ik rodde pler ap, Splingomones sp., Preislomonas ap., P secoharopielis
D¥ibenefer, Ji |ant hrace ne

Sp. perieciraliis, Stenorrophorarnes sl toplell

Foyu et al. (1989, Weisenfel et al. (19900, 1991), Kelly et al {1991},
Drunm and Gunsalus (1973), Davies and Evans {(19%64), Foght and
Westlake ( 1988), Jeffey ot al. (1975), Mucller et al. (1993a), Kuhm et
al. (1991}, Walter et al. {1991), Dua and Mecra (1981), Tageer et al.
{1900, Garcia-Waldes et al { 1988), Trower et al. {1988}, Grund et al.
{1992, Barnskey (1973a); Barnsley {1983a), Yang et al. {1994), Burd
and Ward (199%), Allen et al. (1997), Sringfellow and Aitken {1995),
Filonov et al. (199, Hedlund et al. {1998, Geiselbrocht et al. {1998),
Foght and Westlake (1996), Goyal and Zykira (1996)

Chapman {1979, Schocken and Gibson {1984), Ellis et al. {1991},
Geiselhrocht et al. {1998), Hodhund et al. {1999), Selifonoy et al. {1993)

Kiyohara et al. (1976, 1982, 1990), Weissenfzls et al. {1990, 1991},
Keuth and Rehm (19913, Jerina et al. (1976}, Colla et al. {1959), West
etal. {1984), Kiyohara and Magao (1978), Heitkamp and Cerniglia
{1988), Guerin and Jones {198#a, 1989), Troccani et al. {1954), Evam et
al. (1965), Foght and Westlake (1988), Mucller et al. {19940h),
Sutherland ct al. (1990), Ghosh and Mishra {1983), Savino and Lallini
(1977, Trower et al. (1988), Barnsley { 1983h), Yang et al. {1994),
Kohler et al. {1994, Stringfellow and Aitken (1995), Boonchan (199#),
Juhase (1998), Geiselbrechi et al. (1998), Foght and Westlake (19%946),
Kastner et al. {1998), Lal and K hanna {1994}, Shuttleworth and
Cerniglia | 1996), Mahro et al. (19935), Goyal and Zylstra (19946,
Dyksterhouse et al. (1995), Allen et al. (1999, Aitken ot al. {1998),
Romero et al. {(1998), Fwabuchi et al. (1998), Churchill et al. {1999),
Juhase (1991

Colla et al. (1959), Akhtar et al {1975), Jerina et al. {1976), Evans et
al. (1965), Ellis et al. {1991}, Weissenfels et al. {1981}, Foght and
Westluke (1988), Walter et al. {1991}, Mueller et al. {1990a), Savino
and Lallini {1977), Tongpim and Pickand {1996), Burd and Ward
(1996, Geiselbrecht et al. {1998), Foghi and Westlike { 1996), Kim et
al. {1997}, Lal and Khanna {1996}, Mahro et al. {1995}, Goyal and
Zylstra (1996), Dyksterhouse et al. (1995, Allen et al. {1999

Kelly and Cerniglia {1991}, Walier et al. (1991}, Weksenfek et al,
{19913, Foght and Westlake {1988), Barnsley {1975h), Musller et al.
(1990m, 1990b), Yoot al. (19961, Kdly ot al. (1993), Boonchan { 1998),
Juhasz (1998), Lal and Khanna (1996, Shuttkwarth and Cerniglia
(1996, Mahro ot al. (1995), Willumsen and Karson {1998), Sepic ot al.
(1998, Willumscn ct al. {1998), Churchill ct al. (1999}, Chen and
Aitken (1999)

Heitkamp ct al, (19882}, Walicr et al. {1991}, Weissenfols ot al. (19913,
Grosser ot al, {1991}, Schncider ot al. (1996), Ye ot al. (1996},
Boanchan (1998), Juhase {1998), Kastoer ot al. (1998), Lal and Khanna
(1996), Mahro ot al. (1995), McNally ct al. (1999), Jlimencz and Bartha
{1996), Churchill ot al. {1999, Juhasz ct al. (1997), Chen and Aitken
{1955

Walier ct al. {1991), Burd and Ward {1996}, Ye ct al {1996), Boonchan
{1998), Lal and Khanna {1996), Aitken ct al. (1998), Chen and Aitken
(199

Gibson et al. {1975), Mahaffey ct al. {1988), Weisenfck et al. {19913,
Schncider et al. (1996}, Ye ctal. {1996), Boonchan (1998), Juhasz
(1998), Aitken ct al. {1998), Chen and Aftken { 1999)

Ye et al. {1996), Boonchan (198), Julse { 1998)
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Tableau 16. Les HAP oxydés par différentes especes des algues (Juhasz et Naidu, 2000)
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Schéma 6. Voies de biodégradation du benzo [a]pyrene par des bactéries (Juhasz et Naidu, 2000).

b- Conditions physico-chimiques de la dégradation desHAPs

Hogan (1997) retient que la température est un facteur important dans la biodégradation des
HAP. La solubilitt des HAP dans l'eau augmente en fonction de I'augmentation de la
température de 5 a 45 °C tandis que le coefficient de partage des HAP diminue de 20-30%
par 10 degrés (Luers et a., 1996 ; Piatt et d., 1996 ; Bonten et d., 1999). Les dérivés les plus
|égers disparaissent pour des températures de I'ordre de 35 a 55 °C. Les dérivés lourds ont
besoin d'une péiode de 20 jours a 45 °C pour se dissper, a I’exception du chrysene qui
disparait tres rapidement & 60°C.

Quantin et d. (2005) ont démontré I'importance de I’'aérobiose dans I'oxydation des HAP et
guun déficit en oxygene diminuait le taux de biodégradation des HAP. McMillen et Gray



(1994) congdérent qu'un rapport C:N:P de 100:5:1,7 est favorable a la biodégradation de
déchets de pétrole. Bogan et Trbovic 003) montrent que pour des sols ayant moins de 5 %
de taux de carbone, la porosté est un facteur plus important que |’oxydation. Cependant
I'importance de ces deux parametres taux de carbone et porosité varie avec le temps de
Squedtration et le temps de vielllissement de I'HAP. L'effet de porosité est plus rapide et plus
sgnificatif pour les HAP de fable poids moléculaire (3 a 4 noyaux aromatiques) que pour
ceux de poids moléculaire deve et plus hydrophobes.

c- Co-compostage de matrices contenant desHAP

Dans les conditions naturdles (sols, s&diments, etc), les HAP sont a I'origine de pollutions
persgantes, en rason de leur fable biodégradabilité, and que leur mohilité limitée par leur
fable solubilité dans I'eau (Johnsen et a., 2005). Le tableau 17 présente les teneurs
indicatives de certains HAP dans les boues et leur demi-vie dans les sols

Tableau 17. Teneurs indicatives de certains HAP dans les boues & leur demi-vie dans les
sols (ADEME, 1995b).

Teneur indicative dans les

Composé boues (mgkg MS) Demi-vie dansles sols
Naphtalene 10 20-50 jours
Fluoréne 2 30-60 jours
Phénanthréne 5 20-200 jours
Anthracéne 5 2-20 mois
Huoranthene 3 5-20 mois
Pyréne 3 1-5ans
Chrysene 2 1-3ans
Benzo(b)fluoranthene 2 1-2ans
Benzo(k)fluoranthene 2 2-6ans
Benzo(a)pyrene 4 2-20 mois
Indéno(1,2, 3-c, d)pyréne 1 1-2ans

Benzo(g,h,i)pérylene 0,7 1-2ans
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L’'intérét du compostage résde dans la posshilité offerte par un grand nombre de niches
écologiques ayant une grande diversité méabolique et pouvant assurer des séquences
métaboliques complétes. Lieu et Colet (1996) ont remarqué que, lors du compostage, la
biorémédiation exploite la diversté généique e la polyvdence méabolique des
microorganismes. L’amélioration des populaions initides pet mener a une melleure
capacité de dégradation du pétrole dans des sols (Vecchioli et d., 1990).

Atagana (2004) ont montré que le co-compostage du liser de volalle avec des sols
contaminés en HAP contribue a une dimination de fortes teneurs en HAP de poids
moléculaire devé jusqua un niveau inférieur & 1 mgkg! dans une période de 19 mois. Wong
et a. (2002) congtatent que le co-compostage du sol avec du liser de porc (25 % poids sec)
peut réduire le taux initid de certains HAP jusgu'au 90 % des teneurs initides (phénanthréne,
anthracene et pyrene).

Miller (1996) a suggéré que la complexité et I'environnement physique dune matrice telle que
le compost sont les inducteurs de [|'oxydation enzymatique. La successon de
microorganismes peut ére vue comme une réponse énergétiquement efficace a récupérer la
plus large proportion dénergie disponible dans un td substrat organique (Slater et Lovatt,
1984). Ces subgtrats complexes ne sont souvent pas entierement dégradés par un seul
organisme, mas ils sont dégradés par un ensemble de microorganismes, chacun remplissant
une éape de dégradation différente. Morris et a. (1995) pensent que des populations mixtes
soient nécessaires pour dégrader sgnificativement le pétrole brut.

Dans le cas de la biodégradation des HAP par compostage du sol, celle-ci dépend des
propriétés physico-chimiques de chague HAP. Wan et d. (2003) ont montré que la
dégradation du pyréne dans un compost et relativement lente et est plus longue que cdle du
phénanthréne ou de I'anthracene. Joyce e a. (1998) congtatent que le benz[aanthracene
présente plus de résstance a la biodégradation que I'anthracéne, le phénanthréne et le pyréne
qui connaissent un excdlent abattement durant les premiers 15 jours de la phase active du
processus de compostage. Ces auteurs ont expliqué que cette résistance a la biodégradation est
liée aun poids moléculaire plus devé et aune vaeur log Ko, Supérieure.

La solubilitt dun HAP et conddérée par certains auteurs comme la cé a leur disponibilité
aux baectéries en tant qu'une source dadimentation ou d'énergie. Aind, certains auteurs ont
montré que les techniques d'amdioration de la biodisponibilité par des adjuvants sont d'un
grand avantage dans la biorémédiation des sols (Grimberg et d., 1996, Sabatini et a., 1996),
d autres suggérent le cortraire (Wilson et d., 1996). Dezid & d. (1996) ont montré que de
nombreux microorganismes peuvent produire des biosurfactants qui peuvent augmenter la
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biodisponibilté des composants du pétrole. Le développement de ce type de microorganismes
a été retrouvé au cours de compostages.

Késtner et a. (1999) montre que, dans un sol témoin, 43,8 % d anthracene apporté et marqué
[Y*C en postion 9] sont minérdisés par la microflore autochtone e que 454 % sont
transformés en résidus liés en 176 jours. L’apport de compost accroit le métabolisme 67,2 %
danthracene min&disf) e la formaion de résidu lié diminue (20,7 % de l'anthracéne
transformé).

1V.2.2.3.2 Adsorption, séquestration et formation derésidus desHAPs

Pluseurs éudes ont montré que la biodisponibilité des polluants peut ére limitée par la
saquestration des molécules par le sol ou par le compost (Means et d., 1980; Wershaw et d.,
1991; Nidsen et d., 1997). Les contaminants liés au sol sont plus résgants a | attaque
biologique que les contaminants en solution. En fait, la formation de résidus d hydrocarbures
polycycliques aromatiques marqués *C attachés non-extractibles a éé observée pendant deux
décennies dans les recherches sur la biodisponibilité et la biodégradation de ces composés
dans les sols.  L’adsorption est un phénomeéne important dans I'interaction entre les polluants
organiques et les condituants des boues ou du sol (matiéres organiques, les argiles, oxydes de
fer e d'auminium) (Murphy et d., 1994; Schlautman et d., 1993). Aing, |'adsorption peut
limiter la biodigponibilité des polluants vers les eaux souterraines ou vers les plantes. Ce
phénomene est réversible S'il N’ est pas couplé a des transformations chimiques pardléles.

Cetans auteurs comme Karimi-Lotfabad et d. (1996) montrent que les argiles peuvent
oligoméiser les HAP dans des formes non extractibles avec une biodisponibilité tres
fable avec des taux de I’ordre de 100 % en quelques semaines. Hogan (1997) trouve que les
HAP peuwventt auss former avec la matiére organique des complexes qui deviennent non
extractibles et non disponibles. Auss les modéles proposés pour décrire les processus de
squestration d'un polluant par les sols mettent en jeu les coefficients de patage sur la
matiére humique liée a la surface des particules de sol (Chiou, 1983) ou la diffuson a travers
les micropores tridimensonnds. Des éudes récentes montrent que la structure hétérogene de
la matiére organique permet a ces deux mécanismes de contribuer chacun a cette séquestration
d'HAP (Weber et a., 1992, 1996 ; Xing et Pignatello, 1997).

Les interactions entre un sol et des polluants comme les HAP font appd a un processus a
deux niveaux : Premierement l'adsorption sur le matérie hydrophobe, deuxiémement la
divison dans les pores (Weber et al., 1992, 1996 ; Xing et Fignadlo, 1997). Dans ce modde,
le piégeage dans les micropores dhumine ne serait maxima qu’ apres le passage du polluant a
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travers une couche frontiere dacides humiques e fulviques AH/AF (Xing & PFignadlo, 1997;
White et d., 1999). Les résultats obtenus par Bogan et Trbovic (2003) sont en faveur du
premier modde car les effets apparents de la porosité sur la biodisponibilité des HAP par
piégeage dans des micropores dhumine sont faibles au départ et qu'ils ne concernent que des
molécules a faible poids moléculaire En fait il exige une différence de cinétique de diffuson
entre les molécules a faible poids moléculaire et celles a haut poids moléculare a travers la
couche frontiere AH/AF jusgu’ al” humine.

Un autre mécanisme impliquant la complexaion des HAP aux substances humiques doit étre
auss pris en compte surtout dans le cas des HAP a poids moléculaire devé (De Paolid et
Kukkonen, 1997). Dans des expériences de marquage d HAP [1*C], Kastner, et a. (1999) ont
observé deux phases de formation de résidus dHAP: Dans la premiere phase, le composé
origind a éé siquedré dans le sol, phénomene caractérisé par une extractibilité faible. Dans
la deuxiéme phase, les métabolites sont incorporés dans les substances humiques gpres une
dégradation microbienne de I'HAP (résdu biogénique de formation). Les méabolites des
HAP subissent des réactions dgppariement oxydatif avec les composés phénoliques de la
mdiére organique pour former des macromolécules humiques non  hydrolyssbles.
L'interaction des HAPs et de leurs métabolites avec la matiere organique peut ére rédisée
smultanément par des liason non-covalentes (adsorption hydrophobe, complexes de transfert
de charge, complexes d échange ionique, ponts hydrogene et des liaison covaentes (edter,
éther, liaison carbone-carbone) (Richnow et d., 1994).

En générd, les voies probables de mécanisme de formation de résidu a partir d HAP marqués
[**C] dépendent des HAP parentaux, des métabolites obtenus, de I activité de la biomasse ou
du CO; libéré ains que de la matrice de complexation. Des éudes utilisant le carbone [*4C]
ont montré quune grande patie du *C marqué des HAPs éait presque inversiblement
immobiliste dans des résdus non extractibles (Kastner, 1995). La réectivité chimique ou le
niveau de formation de résidus liés peut varier de 7 a 90 % sur la base de la quantité dHAP
[**C] apporté @ollag e Loll. 1983, Kéastner, et a 1999). Des éudes structurdles impliquant
des techniques de dégradation chimique ont donné des indications sur la présence de liaisons
éher, ester e de liaison carbone-carbone entre les composés xénobiotiques et le résidu
d atachement (Richnow et a., 1997). La grande dabilité de ces résdus suggére que les
méabolites liés a la matrice organique par des liasons éher-, C-C- ou multivdentes
deviennent des parties intégrantes de lamatiére humique (Bollag et Lall., 1983).

Ces liasons covdentes exigent une réactivité spécifigue des composéss impliqués, une
activation par des enzymes ou par des réactions d'oxydation chimique aboutissant a une perte
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de I'identité chimique initide des molécules liées. En fait, les acides hydroxynaphthoiques ou
les autres méabolites d HAP hydroxylés sont capables de donner des réactions de fusion
oxyddaive avec dautres composes organiques formant and des molécules ayant les
caactérigiques d'acides humiques tdles que la solubilité dcdine, la précipitation par un
acide, e un haut poids moléculaire. Ce résdu issu du processus d humification et souvent
appelé réddu biogénique puisque ce type de résdu provient d'une méabolisation
microbienne. Kastner et a. (1999) suggerent que le terme "carbone lié " au lieu de résdu lié
doive ére utilisé pour ce type de participation ala matiere organique du sol.

Le schéma7 présente les produits de dégradation microbienne de I'anthracéne et leur
contribution estimée a la formation des résidus non-extractibles dans la partie organique du
0l
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Schéma 7 : Devenir de |’ anthracene et de ces métabolites de biodégradation dans le sol
(Késtner et al., 1999).
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Compostage de boues de station d’épuration et
devenir des micropollunats métalliques et

organigues
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Chapitre 1:

Valorisation de boues de stations d'épuration des eaux usées par un bio-

procédé aér obie « compostage»
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Résumeé :

Lesréaultats préiminaires des andyses phys co-chimiques du compost obtenu a partir du

mé ange boues-paille, gpres 9 mois de compostage mettent en évidence:

- une bonne évolution de la température durant le processus de compostage

- uneréduction du rapport C/N de 24 a15 aprés 9 mois.

- un taux de décomposition qui ateint 42 %.

- un enrichissement du compost en substances humiques.

- des concentrations faibles en métaux lourds.

A la lumiere de ces réalltats, le compost obtenu et un produit stable, hygiénique, riche en
déments fertilisants (N, P) e en substances humiques. Ceci ouvrira la voie a une vaorisaion

agricole des boues.

Mots clés: boues résduaires, vaorisation, compostage, déments minéraux, substances

humigues, métauix lourds.

Abstract :

The prdiminary results of the physico-chemical andyss of a compost obtained from the
mixture dudges-straw after 9 months of composting, show :

- A good evolution of the temperature during the process of composting

- areduction of theratio C/N from 24.t015 after 9 months.

- adecomposition rate reaches 42 %.

- an enrichment of the compost in humic substances.

- low concentrations in heavy metas

According to these results, the obtained compost is a stable, hygienic product, richin
fertilizing dements (N, P) and in humic substances. Thiswill permit an agricultura

vaorization of sewage dudges.

Key words. dudges vdorization, compoding, minera eements humic substances, heavy
metals.
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1. Introduction

Le traitement des ealx usées dans les stations d'épuration Saccompagne d'une production
importante de boues résduaires. Ces boues renferment des matiéres organiques et des
édéments minéraux qui sont susceptibles de condtituer un agpport intéressant pour les sols
de culture[1.2].

L'utilisation directe de ces résidus présente de nombreux risques et contraintes liés a leur
manipulation et a leur emploi, en raison dune présence éventudle des agents pathogénes. Ces
résdus doivent donc ére conditionnés chimiquement et/ou biologiguement avant toute
utilisation en agriculture.

Sdon pluseurs expéiences (USA, EUROPE), le compostage conditue une technique
biologique smple, qui permet une vaorisation de ces déchets en agriculture & condition de
sassurer de devenir des ééments traces.

Dans cette optique, nous avons traité les boues de dtations d'épuration expérimentade de
Marrakech par |e processus de compostage.

Au cours du processus, nous avons suivi les différents paramétres physico-chimiques qui
influencent la qudité e la maturité dun compos, and que le devenir de certans métaux
lourds (Cu, Zn, P, Cd).

2. Materielset Méthodes
2.1. procédure expérimentale

Le méange boues (165 kg) et paille (20 kg) caractérise par une humidité de 54 % et un
rapport C/N de 24 a é&é mis a composter en tas pendant 9 mois. Pour aérer le mélange un
brassage est effectué tout les 15 jours.

L'activité microbiologique a é&é déterminée par mesure de la température du tas durant 9
mois. Sur des préevements effectués a différentes péiodes de compostage TO= méange
initial, Tl = gprés 1 mois, T3= apres 3 mois, T6= gorés 6 mois, T9 = gprés 9 mois, nous avons
rédis® l'ensemble des anadyses physico-chimiques suivants pH, taux de cendres, taux de
décomposition, azote kjeldahl, azote inorganique, carbone organique, substances humiques

(acides humiques, acides fulviques), phosphore assmilable, méaux lourds.
2.2. méthodes analytiques.
Le pH et dé&erminé sur une suspenson échantilloneau (I0g/15ml), l'azote totd par la

méthode kjeldahl, et I'azote inorganique d'gpres BREMNER [3]. Le phosphore assmilable est
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déterminé selon la méthode olsen [4].

Letaux de cendres et le taux de décomposition sont caculés aprés cacination déchantillon
sec a550°C (16h).

Le dosage de Carbone organique est effectué selon la méhode ANNE [5]. L'extraction des
substances humiques est rédisée par NaOH (0] N ; agitation 2h), I'expérience et répétée
pluseurs fois jusgua l'obtention dun extrait car. Une extraction a l'eau est rédiste au
prédable, dans les méme conditions, pour éiminer certains molécules solubles (sucres, acides
aminés...). La sfparation des acides humiques et fulviques et rédiste par précipitation des
premiers dans un milieu acide (pH = 2; 4°C; 24 h). Le dosage de différentes fractions
humiques et effectué gores oxydation du carbone par KMnO4 en milieu adcdin [6]. Les

différents indices humiques sont déterminés.

Degré dhumification (%) = Carbone tota humique / Carbone organique totd extractible
Taux dhumification (%) = Carbone tota humique / Carbone organique tota

Indice dhumification = Carbone des acides fulviques / Carbone des acides humiques

L'extraction sdective des fractions des métaux lourds a été rédisée sdon un protocole mis
en point par Sposito [7]: 1) KNOs (0,05M, 16 h ) «fraction échangesble» ; 2) HO (ditillée,
2h, 3fois) «raction soluble », (1+2) = fraction labiley 3) NaOH (0,5M, 16h) «fraction
organique»; 4) EDTA (0,05M, 6h ) «formes précipitées inorganiques (carbonates..) », (3 + 4)
= fractions moyennement labiles; 5) HNO3 (4M, 16h a 80°C) «fractions plus réssantes »,
forme extractible = 1 +2+ 3+4+5. Les concentrations totales sont dosées selon AFNOR N°
131-51 modifiée.

Forme non extractible = concentration totale - forme extractible

3. Resultats et Discussion

L'évolution de la température (figure 1), traduit une bonne évolution du processus de
compostage, par succession de deux phases d'activité microbiologique :
- Phase de dabilisttion: caractériste par une éévation de la température jusgua une
température maximae de 52°C, et correspond a la dégradation des composés organiques
smples.
- Phase de maturation: caractérisée par une diminution de la température et correspond a la
dégradation des molécules lignocd lulosiques, et au processus dhumification.
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Figure 1: Evolution de la Température au
cours du compostage

Ceci montre la compogtabilité de ces boues résduaires. En effet dans nos conditions

expérimentaes, le taux de décomposition enregistré et de 41,5; avec un rapport C/N voisn

de 15 (tableau 1), apres 9 mois de compostage.

Tableau 1. Evolution

des paramétres physco-chimiques au cours du processus de

compostage

Temps C.org | M.O. |Cendres| DEC | NKT | N-0rg i+ NI NOs -N

maig | P 09|00 | 09| 00| TG | Y (myg | o) |
0 7,30 | 17,74 | 30,60 | 65,90 - 742 | 4,72 2,70 2,20 | 24,00
1 7,40 | 16,18 | 27,90 | 70,70 { 20,00 | 7,56 | 5,31 2,25 1,95 21,40
3 6,80 | 15,01 | 25,87 | 75,30 | 36,50 | 8,12 | 6,32 1,80 0,65 (18,48
6 6,73 | 14,26 | 24,58 | 76,30 | 40,00 | 868 | 7,33 1,35 0,05 |[16,40
9 6,77 | 13,45| 23,18 | 76,78 | 4150 | 8,82 | 7,47 1,35 0,05 |[1524

(1) : Résultats exprimés par rapport ala matiére seche.
M. O. =Matiére organique ; DEC = Taux de décomposition , NTK = Azote total kjeldahl

L'évolution de pH, du taux de décomposition, du rapport C/N, et de teneur en NH,", aprés

9 mois de compogtage (tableau 1), témoignent de la stabilité et de la maturité du compost

obtenu [8 ;9 ;10].
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De méme le compost et caractérisé par un enrichissement en acides humiques et

fulvigues (tableau 2), ce qui indique des conditions favorables al” humification.

Tableau 2. Evolution de différentes fractions humiques e les différents indices
correspondants au cours du processus de compostage
Temps SH AF AH MOS
) TH (%) | DH (% IH
(Moi9) | (Mmg/gms)| My/gms)| mglgms)| mggmg | TH 70| DHEO
1 17,45 8,64 8,80 0,37 6,25 97,9 0,98
3 20,0 9,10 11,0 0,36 7,77 98,06 0,83
6 20,8 9,22 11,60 0,36 8,97 08,26 0,79
9 22,8 10,0 12,70 0,35 9,82 08,46 0,79

M S: Matiéere seche; SH : Substances humiques ; AF: Acidesfulviques ;
AH : Acides humiques ; MOS : Matiére organique soluble dans|'eau ;
TH : Taux dhumification ; DH : Degré d'humification ; IH : Indice d'humification

La déermination de différents indices dhumification (TH, IH, DH), a permis dobtenir des
vaeurs (tableau 2), proches de celles obtenues par dautres auteurs [11 ;12], ce qui permet de
confirmer lamaturité de ce compost aprés 9 mois de compostage.

Dans ces conditions on peut envisager dutiliser ce compost des boues résiduaires pour un
épandage agricole, a condition de Sassurer de sa concentration en méaux lourds et de leur
biodisponibilité.

D'aprées une comparaison entre les concentrations totaes de ce compost des boues en
méaux lourds (Zn, Cu, Pb, Ni, Cd) . avec les vaeurs de référence dans la norme AFNOR
(NFU 44-041, juillet 1981) pour l'utilisation agricole des boues, on congate quils sont tres
loin dére polluants, sachant que chacun de ces métaux n'excéde le double de la teneur de
référence correspondante.

De plus, le réaultat dune extraction sdective gppliquée sur ce compost, nous a permis de
sgnder une grande concentration des métaux lourds dans les fractions les plus résgtantes:
non extractible > HNOs; > EDTA > NaOH, avec des quantités négligeables dans la fraction
labile: échangesble + soluble. On peut suggérer une grande immobilisation des métaux par les
fractions les plus résgantes, donc une grande réduction de leur

plante.

biodisponibilité pour la
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4. Conclusion:

Le traitement de boues de dations d'épuration des eaux résiduares par le procédé du
compostage, a permis dobtenir un compost stable et mature, aprés 9 mois de compostage.
Dans nos conditions expérimentales, ce compost présente des concentrations totales faibles en
méaux lourds, e un pouvoir fetilisant (azote, phosphore, substances humiques..),
vaorisables en agriculture,
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Pr ésentation :

L’utilisation agricole du compost des boues nimplique pas seulement la déermination
de son degré de ahilitéet de maturité, il et nécessare de déerminer son contenu en
déments traces médliques (ETM) puisque se sont des déments non biodégradables et qui
ont tendance a Saccumuler le long des chaines dimentaires. De plus, les teneurs totdes ne
donnent pas des informaions suffisantes sur leur mobilité e leur comportement dans
I’'environnement, ce sont les formes chimiques qui déerminent leur biodioonibilité dans le
systéme sol-plante. Cette éude a pour objectif le suivi de I'évolution des teneurs totales et
formes chimiques des ETM au cours du compostage du méange boues-palle. De méme,
l'influence des changements des propriéés physico-chimiques du méange au cours du
compostage sur le devenir desETM , particulierement Cu, Zn, Pb et Ni, a é&¢é éudié.

Pour le contréle d’'une bonne conduite du processus de compostage, un ensemble d andyses
chimiques et spectroscopiques a été rédist. Les andyses des paramétres physico-chimiques
ont é&é effectuées selon des méthodes a usage trés courant décrites dans le 1'® chapitre,
L’analyse par spectroscopie FTIR a été réalisée sur des padtilles de 2 mg de I’ échantillon sec a
chaque stade de compostage avec 400 mg de bromure de potassum (KBr), en utilisant un
spectrophotométre FTIR Perkin Elmer 1600 & une fréquence alant de 400 cmit & 4000 cmi?t et
avec une vitesse de 16 nms .
Les teneurs totales du compost en ETM a différents stades de traitement ont &é déterminées
sdlon la méhode AFNOR (AFNOR NF X 31-151). 1 g de chaque échantillon et minérdise a
550 °C pendant 4 h, et apres une attaque par I'acide hydrofluorodrique 6 ml) jusqua sec, le
résdu et solubilisé avec un mélange HNOs/HCI (1:1) concentré, par la suite des dilutions ont
été effectuées pour le dosage. Les vaeurs obtenues sont corrigées par rapport a la diminution
du poids du tas en se referant aux teneurs des cendres :

Ceorrigge = Cm X (a0/ &) : Cpn: vaeur mesurée (ug kg poids sec)
ao: taux des cendres dans I'échantillon initid (O jours); a: taux des cendres a chaque stade de
compostage (30, 60, 90 et 180 jours).
La dé&ermination des formes chimiques des ETM a é&é rédisée sdon un protocole décrit par
Sposito (1982) en suivant cing éapes dextractions sequentidlessdon des conditions
exp&rimentales précises cités dans le tableau 1 : le nitrate de potassum (KNOs) permet
dextrare la fraction échangeable; I'eau (H>O) pour les formes solubles; la soude (NaOH)
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pour les formes organiques; I'EDTA pour les formes carbonates ¢ HNO3 pour les formes
ulfures.

L’ensemble des résultats obtenus sur les parametres physico-chimiques ont montré une bonne
conduite du processus de compostage et sont de bons indicateurs de stabilité e maturité du
compost a 6 mois de tratement (tableau 2). Cette dabilité a é&é vérifiee par I'andyse
Spectroscopie (FTIR) du compost a différents stades d’ évolution (figure 1).

Au cours du compostage, les spectres ont montré une diminution de I’'absorbance (2922 et
2855 cmit), (1540 cml), (1140-1090 cml) qui corresponds respectivement & des structures
diphatiques, lipidiques, peptidiques e carbohydrates. En padlde s produit une
augmentation de I'intendté des dructures aromatiques riche en groupements fonctionnds
phénoliques ou carboxylates (1384 cmt) ou éhérifiés (1034-1027 cmt). Ceci implique qu'au
cours du compostage, les populaions microbiennes commencent par une utilistion de
sructures fecilement assmilables tdls les lipides, les protéines et les carbohydrates, ce qui a
contribué & une augmentation relative de I'intensité de dructures aromatiques e oxydées
dables et plus résisantes a la décompostion microbienne. Les teneurs totades et assmilables
en édéments minéraux P, Ca, K, Mg, Na, Fe et Mn sont gppréciables (tableau 2), ce qui permet
de qudifier ce compost d'un fertilisant et amendement organique, apres avoir Sassurer de son
innocLitévisavisdes ETM.

L’andyse des ETM dans le mélange boues-paille a différents stades de compostage a montré
des teneurs totaes faibles en Zn, Pb, Cu et Ni. Ces teneurs présentent une diminution au cours
du compostage (figure 2) attribuée a un lessvage de ces méaux suite a leur libération par
décomposition de dructures organiques durant la phase thermophile, favorise par une
augmentation de I’humidité de 54 a 70,8 %. Les teneurs totales se sabilisent en phase de
maturation e a fin de compostage, ce qui indique que le compostage a contribué a une
éimination des formes les plus labiles des métaux et leur passage vers des formes plus
dables. Les teneurs totdes en ETM dans le compost sont inférieures aux normes
internationales dans le compost des boues acceptable pour un usage agricole (tableau 3).

Une comparaison entre la somme des teneurs de cinq formes chimiques des ETM e les
teneurs totdes AFNOR indique que 70 a 80 % sont sous des formes non extractibles liés
principdement aux dlicaes e nommée fraction résdudle. 12-29 % sont sous des formes
résistantes XNaOH, X-EDTA, XHNO3 ce qui implique que la quas-totdité des métaux sont
sous des formes dtables, et seulement moins de 2 % des métaux pourrait ére biodisponibles
X-(KNO3z+H0).



Un suivi ¢k I'évolution des formes mobiles X-KNO3 et X-H,O des métaux Zn, Cu et Ni sauf
Ni-H>0O, a montré une tendance de diminution au cours du compostage (figure 3). Le Pb ne
S est jamais présenté en forme mobile quelque soit le stade de compostage.

Pour les autres fractions mobilisables (figure 4 a, b, ¢, d), la digribution des ETM a montré
certains changements au cours du compostage qui dépend de méa en question et les
propriétés physico-chimiques du milieu. Au cours du compostage se produit dans le cas du Zn
et paticulierement le Cu, une diminution de la fraction sulfures X-HNOs; avec une
augmentation des formes carbonate XEDTA et organique X-NaOH. A |’opposeé du cas de Pb
ou la forme sulfure X-HNOs; présente une légere augmentation avec une diminution des
formes NaOH e EDTA. Ni montre une diminution sgnificative de sa forme organique NaOH
avec une augmentetion de la forme carbonate EDTA. En fat, au cours de la phase
thermophile du compostage, la décompostion de dructures organiques conduit a une
libération des mé&aux Pb e Ni de leur formes organiques. Ces métaux présente plus d affinité
aux gtructures sulfures et carbonates, aors que le Zn e plus particulierement le Cu présentent
plus d'affinité aux fractions organique et carbonates.

Les matrices de corréation de différentes fractions de méaux avec les autres paramétres
physico-chimiques du milieu te que le pH, taux de cendres, substances humiques & matiere
organique ont présenté des coefficients pafois tres dgnificaifs impliquant I'influence de
transformation du mélange au cours du compostage sur la digribution des formes chimiques
des métaux (table 4).

Les éguations de régresson linéare «stepwise» pour déerminer les teneurs mobiles des
méaux de leurs teneurs totaes ont montré des coefficients faibles (table 5). Les vaeurs sont
mieux estimées en rgoutant d'autres parametres du milieu comme la quantité de matiere
organique (OM) & pH. Ceci implique I'influence des autres facteurs de milieu a pat la
concentration totale des métaux sur leur biodisponibilité dans le systéme sol-plante.
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Abstract :

The magor limitation of soil gpplication of sewage dudge compod is the totd heavy
metad contents and their bicavalabilty to the soil-plant syssem. This study was conducted to
determine the heavy metd speciaion and the influence of changing the physico-chemica
properties of the medium in the course of compogting on the concentrations, bioavailability or
chemicd forms of Cu, Zn, Pb and Ni in sawage dudge Principad physcd and chemicd
properties and FTIR spectroscopical characterization of dudge compost during treatment
show the stability and maturity of end product. The totd meta contents in the find compost
were much lower than the limit vaues of compods to be used as good soil fertilizer.
Furthermore, it was observed by using a sequentia extraction procedure in dudge compost at
different steps of treatment, that a large proportion of the heavy metas were associated to the
resduad fraction (70-80%) and more redgtant fractions to extraction X-NaOH, X-EDTA, X-
HNO;3; (12-29%). Less than 2% of metds bound to bioavalable fractions X-(KNO3z+H-0).
Heavy metd didribution and bioavalability show some changes during composting
depending on the metd itsdf and the physico-chemicd propeties of the medium.
Bioavailable fractions of al eements tend to decrease except Ni-H,O. Zn and manly Cu
present more affinity to organic and carbonate fractions. In contrast, Pb is usudly
preferentidly bound to sulfide forms X-HNOs. Nickd shows a sgnificant decrease of organic
form. Sgnificant degrees of corrdation were found between heavy metd fractions and
changes of some sdected variables (eg. pH, ash, organic matter, humic substance) during the
course of composting. Mobile fractions of metds ae poorly predictable from the totd
content. The R? vaue was significantly increased by the incdlusion of other variables such as
the amount of organic matter (OM) and pH.

K ey wor ds. Composting; Sewage dudge; Stabilisation; Heavy metds, Bioavailability.
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1. Introduction

The agricultural use of sewage dudge compost implies knowing its degree of dability, as
well as its content and biogeochemicd forms of the heavy metds present. Not only are these
elements not biodegradable and become toxic a some concentrations, they tend to accumulate
adong the food chain where man is the lagt link (Dudka and Miller, 1999). The determination
of totd heavy meta content does not provide ussful information about the risks of
bicavailability, the capacity for remobilistion and the behaviour of the metds in the
environment (Sms and Sklin, 1991; Hsu and Lo, 2001). While, the chemicd forms of a metd
or Soeciation dlows the edimation of heavy metd bicavalability and is relaed to the
different natures of the metds, ther bonding srength, either in free ionic form or complexed
by organic matter, or incorporated in the minerd fraction of the sample.

Many studies have been carried out on the speciation of heavy metas in soils, and soils
amended with composted sawage dudge or raw dudge (Tesser et d., 1979; Sposito et d.,
1982; Sms and SKlin, 1991; Pichtd and Anderson, 1997). Petruzzdli et d. (1994) suggest
that the speciation of each metd in the sewage dudge compost depends on its initid chemica
date in the sewage, the adsorption and precipitation mechanisms in dudge, and the effect of
dabilization of the materid and the humification process that occurs during composting on
the chemica form of the metdl.

The treatment by composting leads to the development of microbia populations, which
cause numerous physico-chemicad changes within mixture. These changes could influence the
metal digribution through redease of heavy metas during organic maiter mineralization or the
metal solubilization by the decrease of pH, metd biosorption by the microbid biomass or
metd complexation with the newly formed humic substances (HS) or other factors
(Brauckman, 1990; Hsu and Lo, 2001; Zorpas et d., 2003). Hsu and Lo (2001) show the
increese of metd concentrations during composting of swine manure and suggest that the
types of composting and raw materias are of mgor importance to metal condensation.

Accordingly, the objective of this work was to determine agronomic vaue of Moroccan
dudge compost and the evolution of the bioavalability of heavy metds in course of
compoding by falowing their chemicd forms The man physco-chemicd andyses and
Fourier—transformed infrared (FTIR) spectroscopical characterization were carried out and a
sequentid  extraction was gpplied on dudge compost in the course of different steps of
treatment.
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2. Material and methods

2.1. Composting

Samples of sewage dudge were taken from an anagrobic lagoon in the experimentd
wastewater trestment plant of Marrakech city (Morocco). This dudge is characterized by a
CIN ratio of 14 and metd contents of 275; 71; 135; 24 mg kg™ respectively for Zn, Cu, Pb,
Ni (the Cd concentration was below the limit of detection). The mixture of dudge (89%) with
straw (11%), increased the C/N ratio to 23.9.

Composting, on a purpose-built platform, was followed for 180 d (days), and the mixture

was turned every 15 d for aeration. The microbid activity was followed daly by measuring
the temperature in the compost (Amir and Hafidi, 2001).

2.2. Chemical Analysis

To obtain the representative samples and results for the sequential extraction of heavy
metals and other andyses, A good homogenizing of compost pile was made and sub-samples
(500 g) were taken from 10 different point of compost heap (bottom, surface, Side, centre) at
each dstage of compogting: raw dudge mixture = 0 d, dudge mixture after 30, 90, 180 d of
composting.

On diquots of these representative samples the following physco-chemica andyses were
made: the pH was determined on a suspenson of sample in water (10 ¢g/15 ml), the Totd
Organic Carbon (TOC) was measured according to the ANNE method (Aubert, 1978), the
totd nitrogen (Kjedahl method), inorganic nitrogen (Bremner, 1965), the humic carbon
extracted by 0.1 M NaOH solution was measured after oxidation by KMnO,4 (Bernd et d.,
1996). The rate of decomposition was caculated after ignition of the dry sample at 550 °C
(16 h). For P available the Olsen method was used (Hafidi et d., 1994). Available Ca, Na, K,
Mg were determined using ammonium acetate. Totd P, Ca, Na, K, Mg, Fe and Mn were
determined after ashing. P was measured colorimetrically and other elements were andysed in
the extracts using atomic adsorption and flame photometry (De Souza, 1998).

Fourier—transformed infrared (FTIR) spectra were recorded on a FTIR Perkin ElImer 1600
spectrophotometer, on potassum bromide (KBr) pellets, which were prepared by pressing a
mixture of a 2 mg sample with 400 mg KBr under vacuum. To limit moisture interference,
both samples and KBr were separately dried at 105 °C before making pellets. Spectra were
determined by exposing samples to a frequency ranging from 400 cmit to 4000 cmit at arate
of 16 nms™.
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According to french association of normdizations (AFNOR NF X 31-151), to obtain the
tota Zn, Cu, Pb and Ni content; 1 g of each sample was minerdlised for 4 h a 550 °C, and
then dissolved in 5 ml of hydrofluoric acid. The solution obtained was evaporated to dryness,
the resdue was then dissolved with concentrated HNOs/HCI (1:1) solution and the acid
solution was diluted to andyss.

Heavy metd fractionation was carried out according to Sposito’'s procedure, which is
widdy applied in various sudies of dudge-amended soil (Sposito et d., 1982; Sms and
Sklin, 1991; Petruzzdli et d., 1994; Pichte and Anderson, 1997). On the samples taken from
the dudge mixture at different times of composting, a series of reagents was gpplied with a
compost / extractant ratio of about (1/4) (Table 1).

Table 1. Extractants and experimenta conditions used to determine various extractable heavy
meta forms (Sposito’ s procedure).

Extractant Duration of shaking Heavy metd form

1) KNOs (0.5 M) 16 h Exchangesble “mobile’

2) H,O 2h, 3times Soluble “mohile’

3) NaOH (0.5 M) 16h Organicdly bound “mobilisable’

4) EDTA (0.05 M) 6h Orga‘i.mffgb‘f'ée,xed or carbonates
5) HNO; (4 M) 16hin80°C Sulfides “mobilisable’

However, due to fact that the final reagent (4 M HNOg) Hill did not extract dl of the resdud
metd, standard test AFNOR NF X 31-151 was gpplied on ashed residue obtained from the
last sep of the extraction. The amount dosed represent “resdua fraction” (Ma and Rao,
1997). All filtered supernatants were directly analyzed by aomic absorption spectrometry
“Unican 929",

2.3. Statistical Analysis
All the physco-chemica andyses were repeated three times and the datisticd anayses

were performed with the Statistix Program (1998).
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Correlation (Pearson corrdation) was explored between dl metd fractions and sdected
variables. pH, ash, organic matter (OM) and humic substance (HS) content, and between the
various metd fractions among themselves.

The stepwise regresson modd was used to predict the amount of mobile metd from the
linear combination of tota meta content and the change of dl sdlected variables.

3. Results and Discussion

3.1. Compost Properties

The man physco-chemica properties of the raw and composted dudge at different times
of the process are presented in Table 2. pH is parameter which greatly affects the composting
process. The pH vaues were within the optima range for the development of bacteria 67.5
and fungi 5.5-8.0 (Zorpas et al., 2003). Two phases of the composting process were recorded:
a phase of dabilization (about 30 d), where temperature pesked a 52 °C after 7 d of
processng and pH was dightly increased (7.4); a phase of maturation (about 150 d),
characterized by a temperature plateau at 35 °C and dight acidification of the medium (6.7)
(Amir and Hafidi, 2001).

The change in the C/N ratio from 239 to 16.4 and the amount of ash reflect microbia
decompostion of OM and dabilisation during compogting (Table 2). The increase of totd
nitrogen during composting was caused by the decrease of subdtrate carbon resulting from
CO; loss (Soumaré e a., 2002; Zorpas et a., 2003). Inorganic nitrogen N-NH;" and N-NOs’
are usudly affected by the action of proteolytic bacteria and partly incorporated into steble
organic forms such as amide and heterocyclic nitrogen. Organic matter is decomposed and
transformed to stable humic compounds (Amir et d., 2004a, 2004b). Humic substances had a
capacity to interact with metd ions, and the ability to buffer pH and to act as a potentid
source of nutrients for plants. Electrica conductivity in a water extract of find product did not
exceed the sdinity limit vdue of 3 mS cmi* to be used in good fertilizers (Soumaré et d.,
2003). Available and totad P, Ca, K, Mg, Na as well Fe and Mn were more important to use
this materid as minerd fertilizers (Soumaré et d., 2003). Therefore, gpplication of materid
will increese the stable organic N and humic carbon and improve minera dements necessary

for plant growth.
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Table 2. Physco-chemica properties of raw dudge (S) and dudge mixture a different
times of composting (results expressed in dry basis).

properties S 0d 30d 90d 180d
Moisture 56.7+0.3 | 541+0.1 | 709+05 | 653+13 | 64+0.28
pH 74+0.1 | 75+005 | 74+003 | 68+0.1 | 6.7+0.06
Conductivity (mScm) | 21+0.07 | 2+0.02 | 1.8+0.05 | 1.7+0.17 | 1.9+ 0.04
OM % 31.3+0.17| 30.6+0.3 | 27.9+0.6 | 259+ 0.4 | 246+ 0.13
COT % 18.1+02 |17.7+0.16| 162+03 | 15+0.1 |14.3+0.08
TKN % 1.3+0.07 | 0.7+0.02 | 0.8+0.01 | 0.8+0.04 | 0.9+0.04
CIN 14 23.9 21.4 18.5 16.4
ash 68.8+3.2 | 659+15 | 70.7+24 | 753+05 | 76.3+1.1
RD / / 20.0 36.5 40.0
HS / 18.2 17.5 20.00 20.8
N-NH," (mgg?h / 2.7 2.3 1.8 1.4
N-NOs (mggl) / 2.2 2 0.7 0.05
N.org (mg g*) / 47 5.3 6.3 7.3
Ptotal (g kg?) 26+0.15 | 1.8+008 | 1.5+0.02 | 21+0.24 | 1.8+0.12
Pavalable(gkg?) | 0.7+0.02 | 04+0.05 | 04+0.03 | 0.5+0.06 | 0.4+ 0.04
Caavailable (g kg 15.7 13.1 11.8 18.4 13.9
Catotd (g kg?) 90.3+0.7 | 77.2+09 | 641+04 | 80.6+1.1 | 71.7+1.2
Mg available (g kg?) 2.05 1.55 1.31 1.43 1.20
Mg totd (g kg?) 96+06 | 78+02 | 69+06 | 86+017 | 81+0.1
Naavailable (g kg?) 37 45 5 47 4
Natota (g kg?) 65+02 | 54+02 | 5+007 | 48+0.14 | 45+0.05
K avalable (gkg?) 34 2.1 1.8 3.1 2.6
K total (g kg?) 54+0.14 | 61+028 | 56+027 | 71+03 | 61+04
Mn total (mg kg?) 58.6 71.5 457 79.3 59.9
Fetota (mg kgl) 3768 3845 3257 4484 3768

OM : organic matter, TOC : total organic carbon, TKN : total kjelahl nitrogen,

RD : rate of decomposition, HS : humic substances, P. : phosphorus

Infrared spectra of the compost a various stages of treatment are illudtrated in Fg. 1.
FTIR spectra exhibit the same absorbance agrea a different stages of composting, but they
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differ in the intensity of some pesaks, such as a remarkable decrease of diphatic structures and
lipids (2922, and 2855 cmt), peptidic structures (1540 cm?), and carbohydrates (1140-1090
cm); In padld the increase of intensity of aromatic structures occurred with phenolic OH
and carboxylates extrimity —COO™ around 1384 cm!, and shaply of etherified aromatic
structures around 1034-1027 cmit.,

This shows that dudge decomposition during composting begins by the lipid, protein, and
carbohydrate components, with a relative increase of more ressant and Stable aromatic
sructures such as oxidized lignin degradetion products and etherified/esterified arometic
structures (Amir et d., 2003, 2004a, 2004b). Likewise, Hsu and Lo (1999) found an increase
in aromaticity and a decrease in carbohydrates as composting of Swine manure proceeded.

Accordingly, dl these physco-chemical changes and spectroscopic characteritics are
amilar to the results of other studies and could reflect the dability and maturity of the find
product (Echab et al., 1998; Hsu and Lo, 1999; Ouatmane et al., 2000).

3.2. Heavy metal speciation during composting

Compogting can concentrate or dilute heavy metds present in sewage dudge (Lazarri et
a., 2000; Zorpas et d., 2003). Lowering the amounts of heavy metd present depends on
metal loss through leaching. The increase of metd levd is due to weight loss in the course of
compogting following organic matter decompostion, release of carbon dioxide and water and
minerdization processes (Wagner et a., 1990; Canaruttto et d., 1991). To correct this
increese of metad concentrations during composting, al measurements were normdized by
referring to the amount of ash. The corrected values a each step of composting are obtained

from the fallowing formula:

Can=CmX(@/a)  (Hgkg")
Cnm: measured value expressed as g of metal per kg of dry compost (Hg kg?)

a: leved of ash in the initid sample (0 d); & leve of ash in sample a each sdected time of
composting (30, 60, 90 and 180 d).
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Fig. 2 illustrates the tota concentration of metas (Zn, Pb, Cu, Ni) during compogting. The
order of totd metd content in the composted dudge was Zn > Pb > Cu > Ni. During
compogting, dl tota metal amounts decreased except for Ni. This could be explaned by
metd loss through leaching in the course of composting. This loss mainly occurred during the
thermophilic phase and could be related to metal release from decomposed organic meatter, an
increese of moisture from 54 to 70.8%, change of other oxidic and anionic conditions in the
medium increesing 0 the solubility of metals (Zorpas et d., 2000; Hsu and Lo, 2001;
Soumaré e d., 2003; Zorpas et a., 2003). Although, some authors suggest that where the
potentia toxic meta concentrations of a compost are high, the leachability of metd associated
with compost is of concern (Hsu and Lo, 2001). It should consider the role of composting as
important environmental snk to diminate the mogs labile fraction of metd, manly during
active decompostion phase. Indeed, after stabilsation phase, metad total concentation is Steady
indicating tha leachability are stopped, this demondrate the interest of land agpplication of
mature compost.
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Figure 2. Totd heavy metas content (Zn, Cu, Pb, Ni) during dudge composting.
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For eech metd, the sum of the amounts extracted by sequentid extractions is amost four
times lower than the total amount of meta extracted by the AFNOR method. Therefore, even
4 M HNOs digegtion a 80 °C was not effective to extract total metal content, especidly from
the glicate phase. Try HCI/HNOs/HF as the extraction agent described in the AFNOR method
remedies this and alows the extraction of resdua forms (AFNOR, 1993). Almost, 70 to 80%
of metals were bound to thisresdua fraction occurred as slicate forms.

The totd metd content of the find compost was lower than vaues of sudge composts
which have no redrictions of use and are conddered as soil fertilizer with good qudity
according to the normdisaion of the Canadian Council of Minigers of the Environment
(Table 3) [CCME., 1993; as available recommendation for dudge compost], as wel as from
the values obtained for other dudge composts (Zorpas et d., 2003).

Table 3. Heavy metd contents in the find compost (180 days) and limit vaues for class A of
composts “which have no redrictions in usg’ and class B of compost “which can be usad on

foret lands and road sdes and for other landscaping purposes’, according to Canadian
normalisation CCME (1995).

Final compost Limit values Limit values
Metal content Class A Class B

(mg.kg* dry wt) (mg.kg™* dry wt) (mg.kg* dry wt)

Zn 233 500 1850
Cu 62 100 757
Pb 101 150 500
Ni 23 62 180
Cd nd* 3 20

* nd : non-detectable

Furthermore, the largest proportion of meta was found associated to the resdud fraction
(70-80%) and fractions more resstant to extraction XNaOH, X-EDTA, X-HNO; (12-29%).
This indicates that the metas were in more stable forms and can consequently be considered
unavailable for plant uptake. A less than 2% of metds were bound to biocavalable fractions
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X-(KNO3+H,0). Smilar results have been reported in previous studies (Zorpas et a., 2000;
Zorpas et d., 2003; Soumaré et al., 2003).

A good correlaion coefficient (R= 0.98***) was found a each stage of composting
between totd metd amount and tota amounts extracted by sequentid extractions, in spite of
the later is about 4 times lower than the former wherever the metal and step of composting.

To follow up the meta digribution during composting, each metd fraction was reported to %
of total extractible amounts.

% of total extractible metal = (X-fraction/ Totd extractible meta) x 100
(X-fraction = amount of metd in form KNOs or X-H,O or X-NaOH or X-EDTA orX-HNO3)
(Totd extractible metd = X-KNOs+ X-H,O+ X-NaOH+ X-EDTA + X-HNO3)

During composting, the mohile fractions X-KNO3; and X-H,O of Zn, Cu and Ni tended to
decrease except Ni-H2O, which increased (Fig. 3). The dement Pb was not detected in the
eadly mobile class a any time of compogting, indeed Pb is known to be amost insoluble in
water (Petruzzelli et d., 1994).
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Figure 3. Change of % of extractible metd forms (X-KNO3 and X-H»O) during dudge
compogting.

106



For mobilissble fractions (Fig. 4 a b), of Cu and Zn during compoging there was a
decrease of the X-HNOj fraction with an incresse of X-EDTA, and X-NaOH forms. The

changes were more sgnificant in the case of Cu.
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Figure 4 a, b. Change of % of extractible metd forms (X-NaOH; X-EDTA and X-
HNO3) during dudge composting (a Zn; b: Cu).
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In contrast, Pb presented a dight increase of X-HNO;3; with a decrease of NaOH and
EDTA soluble forms. Ni showed a dgnificant decrease of the NaOH fraction with an increase
inthe EDTA form (Fig. 4 ¢, d),.
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Figure 4 ¢, d. Change of % of extractible metd forms (X-NaOH; X-EDTA and X-
HNO3) during dudge composting (c: Pb; d: Ni).
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In the course of compogting, in the thermophilic phase, intense microbia decomposition
of organic matter was achieved, and could involving the release of Ni and Pb from organic
gtes. These dements are later bound in less extractible forms in EDTA and HNO;s fractions
respectivey. Pb was preferentidly bound to sulfide forms X-HNOg3, and Ni to the carbonate
fraction X-EDTA. In contrast, during composting the formation of humic substances seems to
transform Zn and particulaly Cu from sulphide fractions to organic fractions X-NaOH and X
EDTA. Hsu and Lo (2001) found that during composting of swine manure, Cu was primarily
in the organicdly bound fraction and Zn was concentrated in the organicaly complexed
fraction.

3.3. Statistical analysis and influence of change of selected variables on metal
distribution

Correlation matrices of metd fractions with pH, ash, humic substances and organic matter
content were explored to determine the influence of these sdlected varigbles on the changes of
metd digribution during composting (Table 4). The metd redigtribution between the fractions
could dso be approached by the corrdation between the changes of metd fractions during
composting.

The decrease of Zn KNOs was dgnificantly postively corrdated with the decrease of
organic matter content (R = 0.86**) and the increase of ash (R= - 0.86**), and Zn-NaOH and
Zn-EDTA were wel corrdated with humic substances. Therefore, the transformation of raw
organic matter to dable humic substances during compogting process dlows the

transformation of Zn from exchangesble to stable organic forms.

For Cu, there were good correlations between the decrease of Cu-H,O and the increase in
humic substances (r = — 0.90**), and the decrease of pH (R = 0.98***), this is consstent with
the known dffinity of Cu to organic acids which contribute to the formation of humic
substances (Leita and De Nobili, 1991). Ch-EDTA dso shows a good corrdation with humic
subgtances (R= 0.93**). This supports the high affinity of Cu for functiona groups OH or
COO" of humic substances (Prasad and Sinha, 1980; Senes et al., 1992; Evangelou e 4.,
2002). The exchangesble Cu-KNO3; and humic substances present a good correlation
coefficient (R= 0.93**).

The Ni-H»O fraction shows a dgnificant increase highly corrdated with the decrease of
pH (R = -0.99***), the decrease of organic matter content (R = — 0.89**) and the increase of
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the amount of ash (R=0.90**). It should be noted that he increase of Ni in soluble forms
could mainly be attributed to the greet proportion of Ni in the raw materid in an organic form
readily biodegradable during composting (Fig. 4d). According to Henry and Harrison (1997),
Ni is recognised as a reaivey nmobile and water-soluble metd. Kiekens (1990) suggests that
a large percentage of Ni could be leached in the organic form. Chirenge and Ma (1999)
suggested the high affinity of Ni to dissolved organic matter. Indeed, the decrease of Ni
NaOH shows a good correlation with the decrease of organic matter (R = 0.96***) and the
increase of ash (R = - 0.90**), while the increase of NI-EDTA present a good correlation to
humic subgtances and pH. The Ni seems s0 to have less dffinity for newformed humic
substances during the maturation phase, or could be atached to organic compounds not
contributing to the humic substances network. Tsadilas et d. (1995) found that the gpplication
of sewage dudge caused an increase of NFEDTA in the soil.

For Pb, manly Pb-HNO3; presented a good corrdaion with the increese of humic
substances, which confirms the high affinity of Pb to HNOs form, athough in the presence of
humic substances (Zorpas et d., 2003). Indeed, Bodok et al. (1996) found that Pb was mainly
present in the mogt resgant fractions such as resdud and sulphide fractions of the soil.
Unlike Pb and Ni, totd Zn and Cu present a dSgnificant degree of corrdaion during
composting with organic metter.

The linear corrdations between the metd fractions during composting show that Cu-H,O
has a good inverse corrdation with the increase of Ni-rH»0 (R= — 0.96***). The decrease of
Cu-HNO;3 presents a good relationship with the decrease of Pb-NaOH (R= 0.96***) and with
Pb-EDTA (R= 0.91***). For Zn, dgnificant correaions were found between the increase of
Zn-NaOH and Pb-HNOs (R = 0.99***) or between the decrease of Zn-HNO3; and Pb-NaOH
(R=0.95%**),

Thus, the observed affinities of heavy metds to the various fractions after trestment by
composting could be ranked as follows: KNOs+H,0; Ni >> Cu = Zn; NaOH, Cu > Zn > Pb >
Ni; EDTA, Ni > Cu>Zn> Pb; HNOg3, Pb > Ni > Cu > Zn.
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Table 4. Linear corrdation coefficients of heavy metd fractions and total content with ash,
humic substance (HS), pH and organic metter contents (OM) of sewage dudge during
trestment by composting.

Maion | A | absmes | P | OV
Zn-KNGQOs3 -0.86** 0.09ns 0.48ns 0.86**
Zn-HO -0.26 0.72* -0.21ns 0.21ns
Zn-NaOH 0.31 0.98*** -0.74* - 0.30ns
Zn-EDTA 0.09 0.90** -0.58 - 0.06ns
Zn-HNO3 -0.38 0.67 -0.14ns 0.39ns
Zn-totdl -0.93** -0.07ns 0.62 0.93**
Cu-KNO3 0.09 0.93** - 0.56ns - 0.12ns
Cu-H0O -0.75* -0.90** 0.98*** 0.73*
Cu-NaOH 0.45 0.73* -0.62* -0.53ns
Cu-EDTA 0.59 0.93** -0.86** - 0.63
Cu-HNO3 -0.05 0.88** -0.46ns 0.03ns
Cu-total -0.81* 0.09ns 0.40ns 0.83*
Pb-NaOH -0.10 0.84* -042ns 0.12ns
Pb-EDTA -0.06 0.82* -0.46ns 0.09ns
Pb-HNO3 0.16 0.96** -0.64 - 0.17ns
Pb-total 0.52 0.51ns 0.01ns 0.55 ns
Ni-KNOs3 -0.43 0.64 -01lns 0.42ns
Ni-H,O 0.90** 0.74* - 0.99*** - 0.89**
Ni-NaOH -0.90** -0.02ns 0.53ns 0.90**
Ni-EDTA 0.34 0.91** -0.68 -04ns
Ni-HNO3 0.69 0.92** -0.96* ** -0.67
Ni-total -0.62 -0.03ns 0.44ns 0.53ns

* xx ek ns: Statigticaly sgnificant at the probability level 0.05, 0.01
and 0.001 and non significant respectively.
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The influence of the sdlected variables on the biocavailable forms of metals Zn, Cu, Ni is
illustrated by the stepwise linear regresson equations (Table 5). Only, the mobile fraction of
Zn could be predictable from the totd amount of Zn in compost (R°= 0.73*). For the all
dements, the R? vaue was significantly increased by the indusion of other variables such as
amount of organic matter and pH. This confirms the influence of other factors of the medium,
besidestotal concentrations, on the bicavailability of metas to the soil-plant system.

Table 5. Stepwise linear regresson equations for the mobile form (KNOs;+H,O) of metd in
relaion to the tota content, pH, humic substance (HS) or organic matter conterts (OM).

Equation R?
Zn-(KNO3z+H,0) = - 1.62 + 0.87X102 Zn Tot 0.73*
Zn-(KNOs+H,0) =- 1.98 + 0.022 Zn Tot — 1.07 X 10 MO 0.99***
Cu-(KNO3z+H,0) = 0.06 + 0.14 X 102 Cu Tot 0.59
Cu-(KNOs+H,0) = 8.17 X 10 Cu Tot + 254 X 107 OM + 0.013 pH 0.99***
Ni-(KNOs+H,0) = 2.17 — 8.2 X 10°% Ni Tot 0.14
Ni-(KNO3+H,0) = 4.18 + 1.5 X 102 Ni Tot - 0.6 pH 0.97%**

4. Conclusion

In the course of 180 d of dudge composing, physco-chemicd andyss and FTIR
spectroscopic characterisation show that al parameters evolved and reached rdatively sable
levels reflecting the sability and maturity of the find product. The C/N ratio reaches the
optima range of dable compod, inorganic nitrogen is transformed into stable organic forms.
The readily biodegradable compounds as such lipids and polysaccharides are decomposed and
replaced by dable humic subgstances with high levd in eherified aromatic dructures. The
compost can supply al macro-nutrients necessary for plant growth. The tota concentration of
Zn, Cu, Ni and Pb is very low rendering find compost acceptable for agriculturd use. Follow-
up of heavy meta speciation during composting shows that mobility and bicavalabily of
heavy metals are dependent on other physico-chemica properties of the medium besides totd
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metal contents such as decompodtion of organic matter, humic substance content, pH; as well
as to the afinity of metds for various chemica forms. The largest proportion of metd was
found in the resdua fraction and fractions more resstant to extraction indicating that the
metds were in more dable forms and are consequently consdered unavalable for plant
uptake. The amount of potentialy bioavailable metas was less than 2%.
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Pr ésentation :

Les esters d'acides phthaiques ou phthadates (PAES) sont une classe de composés
organiques largement employés comme des additifs dans la fabrication de plagtiques &fin
damdiorer leur flexibilite. Ils sont liés par des bondes non covdentes a la résine, ce qui
fadlite leur extraction e migraion dans 'environnemert. Dans les dations de traitement des
ealX usfes a cause de leur solubilité tres faible, et leur résstance a la biodégradation, ces
substances tendent a se concentrés dans les boues a travers leur précipitation a partir des eaux
usées. La présence de ces polluants organiques dans les boues résduaires pourrait géner leur
utilisstion agricole puisque sont des composés soupgonner a effet cancérogene.

Aingd, I'objectif de ce travall es la dé&ermination des teneurs et devenir des Esters d’Acides
Phthdigues (PAES) lors du compostage des boues de lagunage et activées particulierement les
composes retenus par I'Agence de protection de I'Environnement des Etats-Unis USEPA
(DMP, DEP, DBP, BBP et DEHP) comme polluants prioritaires.

Les boues de lagunage (LS) sont prdevées de la dation expé&imentde de la ville de
Marrakech et les boues activées (AS) sont préevées de la dation municipde de la ville de
Khouribga (Maroc). L’essai de compostage des boues de lagunage (LS) a é&é conduit sur un
méange boues (165 kg) et paille (20 kg) pendant 180 jours. L’essai de compostage des boues
activées a éé rédisé sur un méange boues (5 tonnes) et déchets verts (2,5 tonnes) pendant
135 jours. L’échantillonnage est rédisé a différents stades de compostage des boues de
lagunage (temps initid, aprés 30, 60, 90 e 180 jours) e des boues activées (temps initid,
gpres 15, 30, 45, 75, 90 e 135 jours). Un échantillon représentatif est obtenu a chaque fois
d'un méange bien homogénése de sous échantillons préevés a différents points du tas de
compost.

L’extraction des PAE a é&té rédiste deux fois sur 10 g de chaque échantillon séché a I'air libre
en utilisant un méange de solvants: 10 ml de dichloroméhane & 20 ml de diéhyléher. Les
méanges sont agités pendant 30 min dans des tubes de verre et aprés centrifugation et
filtration les deux extraits récupé&és pour chague échantillon sont rassemblés. Apres un
schage par filtration aux NaSO,anhydre, I'andyse et rédise en chromatographie phase
gazeue GC-MS Hewlett Packard HP-5890 <éries I, couplé au détecteur de masse MSD HP-
5971. La quantification est basée sur une comparaison avec un méange des édons externes
mixte de cing PAEs (DEHP, BBP, DBP, DEP et DMP) en utilisant le mode (SIM) pour les
ions 225, 163, 149, 104, 91 et 76 m/z. Les vaeurs mesurées sont corrigées (voir chapitre 2)
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Les réaultats obtenus ont montré que le di-éhyle-hexyl phthdate DEHP et le polluant
prédominant avec 28,67 mg/kg dans les boues de lagunage (LS) & 6,26 mg/kg dans les boues
activées (AS). Ces vaeurs sont tres bas comparées a celles rapportées dans les boues dans
dautres pays. D'autres acides phthdiques, comme le dibutyle phthalate DBP et le dimethyle
phthalate DMP sont présents a des concentrations trés faibles (tableau 2 et 3). De grandes
teneurs en DEHP et reativement en DBP dans les boues de lagunage LS par rgpport aux
boues activées peuvent ére atribués a leur faible biodégradation sous des conditions
anaérobie dans lalagune de traitement des eaux usées.

Au cours du compostage des boues, gores la phase de dabilisation, on voit I'apparition
successive de DEP et ensuite de DMP (tableau 2 et 3). L’ apparition de DEP peut ére liée a -
oxydation des deux chaines latérdes dkyles de DBP. Alors que, le diméhylphthaate DMP
peut ére a I'origine d une deméthylation des deux chaines latérdes akyles des DEP par une
rupture de liason C-C a I'intérieur du groupement éhyle ou trans-edtérification d'un éhyle
par un méhyle par une rupture de ligison GO (figure 2). Aing, I'apparition et I'accumulation
de PAESs avec des chaines dkyles latérales courtes dans les derniers stades de compostage des
deux boues (LS e AS) pourraient provenir de la biodégradation des phthdates avec des
chaines akyles latérdes plus longues. Des données sur une biodégradation supréme des PAES
jusgu'a une rupture de cycle aromatique d'acide phthaique manque dans cette éude soit lié
au protocole d’ extraction non convenable ou |’ analyse par GC-M S n’ est pas adéquate.

L’ appardition de BBP en phase finde peut ére atribuée a une trans-estéification d' un butyle
par un dérivé aromatique “benzyle’ en présence de grande teneur en composes aromatiques
en fin du processus de compostage. A I'oppose de ces PAEs a chaines latérales courtes, le
polluant indudriel le plus répandu DEHP a montré une diminution continue lors du
compostage qui suit une loi cinétique de premier ordre durant le compostage : to = In 2/ Ky,
mais avec des taux et des comportements différents dans les composts des deux boues (figure
3 et 4). Les demi-vies estimées et les taux de biodégradation du DEHP sont respectivement
454 jours et (1,53x1072 jourt) pour LS et 28,9 jours et (2,4 x102 jour®) pour AS. Un grand
taux de biodégradation du DEHP dans le cas du compostage des boues activées peut étre
atribué a la présence dune large dasse de communautés indigenes microbiennes,
développées pendant le traitement des eaux usées e dont l'activité continue pendant le
compostage. De plus, une grande teneur en DEHP dans les boues de lagunage peut avoir un
effet toxique ou dinhibition sur la biodégradation microbienne. Le produit de métabolisation
de DEHP désigné le mono (2-ethylhexyl) phthdate MEHP a é&é identifié par la bibliotheque
NIST a un temps de rétention de 13,7 minutes. La présence de ce composé suggéere la mise en
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jeu dune deuxieme voie de méabolisme impliquant I'hydrolyse ou dé-akylation successve
de chacune des deux chaines latérales.
A la lumiere de I’'ensemble de réaultats, on peut suggérer le compostage comme un processus
de détoxicaion pour I'dimination des PAEs (principdement le DEHP) dans les boues, mais
aprés un temps suffisant de traitement.
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Abstract :

Among the Phthdic Acid Esers (PAES) tageted by the United States Environmentd
Protection Agency USEPA as priority pollutants, di-ethyl-hexyl phthdae DEHP is the mgor
pollutant identified a high concentration level in Lagooning Sudge (LS), a about 28.67
mg/kg, and in Activated Sludge (AS), a about 6.26 mg/kg. Other phthalic acid esters, such as
dibutyl phthdate DBP and dimethyl phthdate DMP show very low concentrations. During
dudge composting, after the stabilization phase, the subsequent appearance of DEP and then
DMP is occurred indicating that the microbid metabolisn begins by dkyl sSde-chan
degradation before aromatic ring-cleavage. The gppearance and accumulation of PAEs with a
short akyl dde-chan in the last stages of AS and LS compodting is suggested originating
from the degradation of phthalates with amuch long sde-chain. The DEHP showed a rate of
biodegradetion that follows a firgt-order kinetic modd during composting of both AS and LS.
The cdculated DEHP hdf-lives are 45.4 days for LS and 28.9 days for AS. The better DEHP
biodegradation rate (2.4 X102 days') have been observed in the case of AS composting
compared to LS compost (.53 X 10?2 days™). The mono-ethyl-hexyl phthdates MEHP has
been shown followed the same order of biodegradation as DEHP indicating that the same
mechaniam is followed (hydrolyss or dedkylaion of each DEHP dgde chan). The
composting could be suggested as a detoxification process for the remova of PAEs (manly
DEHP) from dudges after a sufficient time of treatment to providing a safe end product.

Key words. Phthalic acid esters, DEHP, composting, lagooning dudges, activated dudges,
biodegradation rate.
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1. Introduction

Pnthaic acid esters (PAEs) are a class of refractory organic compounds widely used as
additives or pladicizers in the manufacture of plagtics. In order to improve the mechanica
properties of a plagic resan, paticulaly flexibility, phthdate plagticizerss ae not bound
covaently to the resn and can therefore migrate into the environment [1]. Due to the globa
use of pladicized plagtics, phthaates have been detected in dl environments in which they
have been searched, even in medicad materia and urine [2]. Some of them are suspected to be
mutagens [3] and carcinogens [4]. Di-ethyl-hexyl phthadates DEHP is included in class B2
(probable human carcinogen) while butyl-benzyl phthalate BBP belongs to class C (possible
human carcinogen). Other phthaaes. di-butyl phthalates DBP, di-ethyl phthaates DEP and
di-methyl phthaates DMP ae included in cass D (not classfied as human carcinogens) [5].
However, questions about toxic effects of PAEs and their metabolites persst today [6]. The
presence of PAEs mainly DEHP in dudge has been mentioned in numerous sudies [7; 8; 9).
PAEs have been found in sewage dudge a levels of 12-1250 mg/kg [10]. In wastewater
treatment plants, due to their low solubility, these substances tend to be concentrated in dudge
through precipitation from the wastewater [7]. For this reason, the use of sawage dudge in
agriculture could lead to human exposure ether directly at the time of spreading or through
the introduction of the compounds into the food chain. Therefore, it is required that dudge be
exempt from such organic contaminants prior to its use. The reduction of PAEs content in
sawage dudge is of great importance for further dudge digposd or agriculturd utilization
[11]. According to numerous dudies, metabolic breskdown of PAES by microorganisms
under aerobic or anaerobic conditions is consdered to be one of the mgor routes for the
environmental remova of several PAEs from soil, naturd water and wastewater [12; 13; 14;
15; 16; 17; 18]. Primary degradation haf-lives range from less than 1 day to 2 weeks in
surface and marine waters and from 1 week to severd months in soil. Longer half-lives may
occur in anaerobic conditions, oligotrophic or cold environments, or through the action of
other limiting factors inhibiting biodegradation. Standardized aerobic biodegradetion tests
with sewage dudge inocula show that phthdae esters undergo more than 50 % ultimate
degradation within 28 days [10]. Other studies demongtrate that compounds with short ester
hydrocarbon chains are eadly biodegraded and minerdized, and that PAEs with long ester
chains are less susceptible to the degradation, some of them being consdered recacitrant [18;
19; 20]. Shelton et d. [21] found that DMP, DEP, DBP, BBP were mineralized in digested
dudges whereas DEHP and di-n-octyl phthaates DOP were persstent. Banat et d. [11] show
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the influence of the dudge temperature and aeration rate on the reduction of DEHP
concentration. A reduction of 70 % was obtained for an air flow rate of 16n7/nt.h and under
a temperature of 63°C. Rodev et d. [22] and Madsen et d. [23] showed that the DEHP half
lives in dudge-amended soil at 20°C ranged from 10 to 60 days, but could exceed 300 days at
5-10°C.

Accordingly, the purpose of this work is to determine the levels of the PAEs targeted as
priority pollutants by USEPA (DMP, DEP, DBP, BBP and DEHP) in both lagooning and
activated dudges in Morocco and to assess the potentid efficiency of compogting as an
aerobic thermophilic trestment dlowing the removd of PAES or diminution of thar
concentration level.

2. Material and methods

2.1. Composting

Lagooning dudge (LS) was taken from the anaerobic lagoon of an experimenta wastewater
treetment plant in Marrakech city (Morocco). Activated dudge (AS) was taken from the
municipd wastewater tretment plant in Khouribga city (Morocco). A semi-indudrid trid hes
been conducted on the lagooning dudge. A mixture of dudge (165 kg) and straw (20 kg) was
composted on a platform and monitored over 180 days. For the activated dudge, an industria
trial was conducted. A mixture of dudge (5 tons) and grass (2.5 tons) was composted o a
platform and monitored for 135 days. For both trids, the mixture was turned over every 15
days to ensure aerobic conditions. The well progress of composting and microbid activities
was followed by measuring daily the temperature in heagps of the compost.

2.2. Sampling

To obtain the representative samples and results of andyss, numerous samples from various
point of the compost heaps were collected and mixed thoroughly a each stage of composting:
The sdected times of sampling were for lagooning dudge (initid mixture, after 30, 60, 90 and
180 days) and for activated dudge (initid mixture, after 15, 30, 45, 75, 90 and 135 days). The
samples were kept deep frozen until analysis.

2.3. Compost parameters

Some physico-chemicd characteridics of the compodis a different stages of treatment are
reported in Table 1. The pH is determined on a suspension sample - water (10g / 15 ml), the
Tota Organic Carbon (C. org) is measured according to ANNE method, the total nitrogen (N.
tot) by Kjedahl method, The rate of decompostion is cdculated after ignition of the dry
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sample at 550°C (16 h). The humic acid content was cdculated after a freeze-drying of a
known volume.

PAE extraction

For each sample, a homogenized ar-dried quantity of about 10 g was used. PAE extraction
was peformed twice on this amount of matter with a mixture of 10 ml of dichloromethane
and 20 ml of diethylether [8]. The mixture solvents + sample was poured into a glass
centrifugation tube with Teflon caps, shaken for 30 min and then centrifuged for 15 min a a
rate of 2500 r.p.m. This procedure was repeated twice. The two extracts collected for each
sample were pooled before being dried by filtration through anhydrous N&SO4. The extracts
were sufficiently clean to be directly andyzed.

GC-MS Analysis

GC-MS andyss was performed with a Hewlett-Packard gas chromatograph HP-5890 series
I, equipped with a mass detector MSD HP-5971 and a data andysis station HP Chem. The
column used for andyss was a 25 m HP-5 MS type (cross linked 5 % phenylmethylslicone;
0.2 mm |.D., 0,33 um film thickness). As carier gas, high-grade helium N55 was used a a
flow rae of 0.89 ml/min. Injection was made in split less mode. Injector temperature was
280°C and the purge time was set to 1 min.

The GC-MS oven temperature was maintained at 40°C for 1.5 min and then incressed a a
rate of 30°C/min until 160°C. The increase rate was then st to 5°C/min until the temperature
reached 195°C. The next increase rate was then lowered to 3°C/min until 280°C. This find
temperature was held for 23 min to diminate dl co-extracts. The detector temperature was
300°C, and the EMV sengitivity was set to 2600 V.

GC-MS andyses were compared with commercia standards and with library records from the
Nationd Indtitute of Standards (NIST).

Chemicalsand standards

A dandard solution was used containing a mix of five PAEs (DEHP, BBP, DBP, DEP and
DMP) a 500 ng per pl in methanol supplied by Supelco (Bdlefonte, PA, USA). A standard of
mono-ethyl-hexyl phthaate MEHP could not be obtained commercidly. All other chemicas
and solvents were of andytica grade.

Quantitation

Daa acquidtion was catried out in the sdected ion monitoring mode (SIM) usng the
following ions 225, 163, 149, 104, 91 and 76 m/z. Quantitation was based on the externa
dandard technique utilizing integrated pesk areass of each sdected ion. To take the weght
vaiations of the dudge mixture pile during composting into account, al messurements were
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expressed per unit ash. The latter condtitutes the most chemicdly stable parameter during the
composting process. The corrected values of the concentration a each step of composting
were obtained from the following formula:

C=Cn X (AUAT)

Cm : concentration measured by chromatography

AO: Levd of ash in the initid sample TO ; AT : Levd of ash in sample & each gep T of

composting.

3. Results and discussion

3.1. Compost Processing

The change of some physco-chemicd parameters between initid samples and find composts
are presented in Table 1. pH is parameter which affects greetly the composting process. pH
vaues were within the optima range for development of bacterid 6-7.5 and fungi 5.5-8.0.

Table 1. Physico-chemica properties of initid samples and find compost of lagooning and
activated dudge

Lagonning Sudge Activated Sudges

Initid sample Final compost Initid sample Final compost
pH 7.30 6.80 6.36 6.23
C.org (%) 17.74 13.45 35.7 20.55
M.org (%) 30.6 23.18 61.56 36.85
N. tot (Mmg/g ps) 7.42 8.82 12.00 16.90
CIN 24.00 15.24 29.75 12.16
DEC (%) / 4150 / 60.82
HA (mg/g ps) 18.12 22.8 26.47 39.5

All results expressed in dry basis

C. org : Organic carbon ; N. tot: azote totd kjeldahl; DEC: Decompostion rate; H. A.:
Humic acids

Two phases of composting process was recorded: a phase of stabilization (about 30 days),
where temperature has pesked to 52° C dfter 7 days of lagooning dudge composting, and to
72 °C dfter 4 days of activated dudge composting (Fig. 1). The increase of temperature during
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dabilisetion phase is originaed from a deveoppment of microbid activities, manly
thermophilic species. A second phase of maturation occurred after the firs month of
composting, is characterized by a decrease of temperature level into ambiant temperature.
This phase is characterised by a devdopment of mesophilic communities. The successon
during compoging of these microbid communities thermophile and mesophile dlow to
biodegradation of raw materids. Since, a part of organic carbon was decreased and the dher
pat was probably included to formation of humic dructures (Table 1). The C/N ratio
decreased from 24 to 154 and from 29.7 to 12.1 respectively in lagooning dudge and
activated dudge. The rate of decomposition is recorded about 41.5 % in the case of lagooning
dudge and achieved 60.8 % in the case of activated dudge. These variaions alow to suggest
the good processing of both trid of composting.

a b
60 7 days: 4 days:
~ maximal temperature 80 - y/ maximal temperature
50 H
G 70
O 40 - e 60
< Q 50
S 30 - =
& g 404
3 20 - 8 30
g 10 - E 201
10 -
0 T T 1 O I I
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Time of composting (days) Time of composting (days)

Figure 1. Variation of temperature during composting of lagooning and activated
dudges (g, b respectively)

3.2. Levels of five common PAEsin lagooning and activated sludges

The occurrence of five common PAEs (DEHP, BBP, DBP, DEP and DMP) was
investigated in both composted lagooning and activated dudges. Di-ethylhexyl phthaate
DEHP was the man PAE identified a high concentration levels in the initid samples It
occurred at about 6.26mg/kg dry weight in AS dudge and at about 28.67 mg/kg dry weight in
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LS dudge. These vaues are very low compared to those reported for the dudges of other
countries, see the low indudtrid activities. The USA Nationd Sewage Sudge Survey reported
levels of DEHP ranging from 551 to 1633 mgkg dry weght [24]. Smilar levds were
reported in Canadian and Germany surveys|[9; 25].

Di-butyl-phthalates DBP was present in both initid dudge mixtures and di-methyl-phthalate
DMP was present only in AS a low concentrations (Table 2 and 3). The low concentration
level of DEHP and DBP observed in the case of AS compared to LS could be attributed to
high biologica activity a the activated wastewater plant, in addition to the fact that the two
dudges did not have the same origin. Othewise, the high levels of DEHP and relatively high
levels of DBP in LS dudges can be atributed to the weak biodegradation under the anaerobic
or methanogenic conditions in the wastewater plant lagoon [20; 29; 30].

Subba —Rao et d. [26] and Battersby et d. [27] reported that primary and sometimes ultimate
degradation of PAEs occurred during dudge treatment. PAEs with short dkyl sde-chains are
easly decomposed, and this may explain the low leve of DMP, DEP and DBP in both
dudges (AS and LS). In contrast, some proportion of PAEs adsorbed by the suspended
organic matter, the recacitrant PAEs as DEHP and others with long side chains, could escape
microbid degradation during trestment in the wastewater plant [28].

3.3. Fate of PAEswith short side chains during composting

During composting of both dudges after the dtabilization phase (30 days of composting),
DBP dissppeared in pardld with the appearance in lagooning dudge of shorter akyl sde
chan phthdates such as di-ethyl-phthdates DEP and DMP. In the next step of composting,
DEP disappeared and the level of DMP remained dmost congtant in both dudge composts
(Tables 2 and 3). Biodegradation of PAEs by microorganiams under aerobic conditions has
been demondrated in other studies carried out in soil, natural water, wastewater and dudges
[11; 14]. Therefore, the development of intense microbia activity during composting could be
consdered as the main factor leading to the biodegradation of the PAES. Used as a source of
energy, the microbid metabolism of the PAEs seems to begin by akyl sde-chain degradation
before aromatic ring-cleavage
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Table 2. Fate of phthdic acid esters PAEs with short akyl side-chains during composting
of lagooning dudge (LS)

retention characteristic initid
PAE time . sanple 30days 60days 90days 180 days
. ion (M/2)
(min)
DMP 163 _ 0.31 0.37 0.6 0.33
8.06
(Mgkg) 104 1.16
149 _ 0.91 _ _ 1.01
DEP
9.64 .
(mgkg) 104 _ _ _ _ 0.85
76 _ _ _ _ 0.89
DBP 225 _ _ _ _ 3.09
149 1.66 _ _ _
BBP
24.52 225 8.8
(mg/kg) - - - -
(- : non detected)
DMP: Dimethyl phthalate DEP: Diethyl phthaate
DBP: Di-n-butyl phthaate BBP:. Benzyl butyl phthaate

Table 3. Fate of phthaic acid esters PAEs with short akyl sSde-chains during compogting of

activated dudge (AS).
retention o
. characterigic  initid 135
PAE (tJnTre]; ion(m2)  sample 15days 30days 60days 75days 90days days
DMP ¢ 06 163 054 018 048 020 015 012
(mykg) ) . ) . ) ) . _
DEP 149 _ _ _ 0.9 _ _ 2.07
9.64
k
(Mgkg) 76 _ _ _ _ _ _ 155
DBP 225 _ _ _ _ 0.30 1.66 6.25
(mykg) 15.65
149 0.39 _ _ 0.16 _ _ _
BBP
2452 225 2.64 14.17 13.94
(mgkg) - - - -
(- : non detected)
DMP: Dimethyl phthdate DEP:. Diethyl phthaate

DBP: Di-n-butyl phthdate BBP: Benzyl butyl phthdate
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Figure (2) summarizes vaious catabolic pathways of PAES biodegradation reported in
previous studies [18; 31; 32; 33; 34; 35; 36].

The gppearance of diethylphthdate DEP, during composting, is probably due to [3-oxidation
of both akyl sde-chans of DBP. While, dimethylphthdate DMP may originate as described
by Cartwiright et d. [35 through demethylation of both sde chains of DEP implying the
cleavage of a rdatively srong C-C bond within the ethyl group. These authors have dso
suggested dternative pathways the transesterification or the replacement of the ethyl group
with amethyl group following the cleavage of the rdlatively weaker C-O ester bond.

The unappearance of DEP in AS compost may result from its stronger or more efficient
biologicd activity compared to LS compos. A wide class of indigenous microbid
communities has developed during treatment in the activated wastewater plant, and continue
their activity during compoding. Alarise-Mondragon et a. [28] show tha the hdf-life of
DBP in anaerobic dudge is aout 5 days. The esimated duration of ultimate degradation is
then about 50 days. Wang et d. [37] reported that up to 1.25 mM of DBP could be completely
degraded within 100 hours by a denitrifying bacterium isolated from activated dudge.
Therefore, decompodtion of DEP (DBP metabolite) may have been rapidly achieved in AS
compost. However, information abou if the PAEs are subjected ultime biodegradation until
ring cleavage of aomdic cycle is lacked in this sudy. Because, GC-MS technique or
experimental conditions as extraction gppear with not adequate recovery about phthdic acid
leve.

In the last step of composting, both LS and AS dudges exhibited a high concentration of BBP
(Benzyl butyl phthalate), DBP and DEP after 180 days of composting for LS and 60 days of
compogting for AS (Table 2 and 3). DMP dso occurred in much higher concentrations in the
case of LS compost. The increase of DBP, DEP and DMP contents at this stage of composting
could be atributed to the microbia attack of the sde-chain of PAEs with longer dkyl dde-
chains, which appears more efficient in AS compost due to its high biologicd activity.

The possble presence of phthaates with a long sde-chain may be judtified by their resstance
to microbia atack during dudge trestment in wastewater plant. These phthdates were not
clearly identified in this study, except for DEHP, & well as dinonyl phthaate whose presence
was reveded by comparison with data from the NIST library.

The gppearance of BBP only in the find steps of composting could be explained through a
transesterification mechanism proposed by Cartwiright et d. [37], but in this case with an
aomatic derivaive “benzyl”. This is in agreement with the high degree of aromaticity and
polymerization observed in the last steps of composting, as shown in aprevious sudy [38].
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Figur e 2: Major biodegradation pathways of phthalic acid ester (proposed in previous studies).
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3.4. Biodegradation of DEHP during composting

In contrast to previous PAEs, the widespread indudtrid contaminant DEHP exhibited a
continuous decrease during composting, but with different rates and behaviors in the two
dudges (Fig. 3 and 4). Firg-order kinetics is frequently used to describe the biodegradation of
a subdrate at a low concentration and leads to the estimation of the biodegradation rates [10;
18; 30]. Therefore, the biodegradation rate of DEHP was calculated using a first-order kinetic
modd with a least sguares fitting method. The haf-lives of the first order reaction can be
ca culated according to the equation:

to =In2/ Ky
Table (4) summarizes the edtimated vaues for kingtic congtant, Ky with its rdative sandard
deviaion, and the hdf-life of DEHP during the composting of both lagooning and activated
dudges.

Composting appears to be efficient in both cases for remova of DEHP. Madeson et d. [23]
found that the firsgt order kinetics rate (Kp) for DEHP remova from dudge-amended soil
incubated under aerobic conditions was between 0.23 X 102 day ! and 1.27 X 102 day 2,
while Ky, for dudge-amended soil incubated under anaerobic conditions K, was of about 0.23
X 102 day !. Gavada et d. [30] found the same range of vaues for the biodegradation of
DEHP during mesophilic anaerobic digestion of dudge: about 0.35 X 102 day . Therefore,
the much high rates determined in this study could reflect the aerobic conditions of medium.
Comparison between the kinetic constants of biodegradation Ky and the hdf-lives of DEHP
during composting of both AS and LS shows that the remova of DEHP is faster during AS
composting compared to LS composting (Table 4). This may be judtified by the presence of a
wide dass of indigenous microbid communities, developed during the treatment in the
activated wadtewater plant, and whose activity continues during the composting. In fact, the
great rate of decompostion of raw organic materia shown recoreded in the case of activated
dudge (Table 1). The temperature could also be proposed as a physical factor contributing to
DEHP biodegradation, since higher temperatures were reached in the AS compost (about
70°C) than in LS compost (about 52°C) [39].
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Figure 3. Change of the concentration level of di-(2-ethylhexyl) phthdate DEHP during
composting of lagooning dudge (LS) [characteridic ion 149 n/z].
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Figure 4. Change of the concentration level of di- (2-ethylhexyl) phthalate DEHP during composting
of activated dudge (AS) [characteridtic ion 149 nvz].
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Table 4 : Vaues of the kinetic congant of biodegradation, Ky, and hdf-lives for di-(2-
ethylhexyl) phthdate DEHP during composting of both lagooning and activated dudges
(characterigticions: 149, 104, 76 and 70 nv/z).

Sudge Kinetic constant K, (day!) ~ Corrdation coeffident &2~ Half-lifet 1, (day)

LS 1.53x 102+ 0.03x 102 0.95 45.4

AS 24x10%+0.08x 102 0.98 28.9

Moreover, the high initid leved of DEHP in lagooning dudge may lead to an inhibition or
toxic effect on the microbid biodegradetion. Some studies show that high levels of DEHP or
other recdcitrant PAES in the medium compromise the remova of biodegradable PAES [28;
30]. It has been hypothesized tha DEHP affects the membrane of the microbia cdls thus
caugng the inhibition. In fact, this toxic effect of DEHP may aso explan the gppearance of
PAEs with short akyl sde-chains during the last step of compogting, after 60 days of AS
composting and after 180 days of LS compostiing (Table 2 and 3). This coincides with the
remova of most DEHP from the medium; whose concentration level became less than
1.82+0.05 mg/kg. So, the presence of high concentrations of DEHP in the early seps of
treestment probably had an inhibition effect on the microbid decompostion of PAEs with
longer dkyl sde-chainsinto PAEs with short akyl Sde-chains: BBP, DEP and DMP.

3.5. De-esterification kinetics of both side chains of DEHP

The occurrence of mono (2-ethylhexyl) phthalate MEHP has been occasondly identified in
the degradation pathways of DEHP. A compound with a retention time of 13.7 min was
identified as MEHP by the NIST library. The presence of this metabolite suggests the
involvement of the second catabolic pathway (Fig. 2), as proposed in previous studies,
through hydrolyss or de-edterification of di-adkyl phthdates like DEHP to monoesters such as
MEHP, which can then be biotransformed into phthdic acid [21; 35]. On the bass of the
variaion of the pesk area v.s. with compogting time, the rates of MEHP biodegradation were
of about 1.1x107 days™ for LS compost and of about 2.5x10 days® for AS compost. The
rates of MEHP degradation are of the same order as those of DEHP, meaning that the
biologicd process involved is the same for the two molecules de-dkylation and de-
edterification.

133



4. Conclusion

The occurrence and the fate of some phthdic acid esters PAEs targeted as priority pollutants
by USEPA, were investigated during composting of both lagooning and activated dudges.
Digthyl-hexyl phthdate DEHP was the man PAE identified a high levds manly in
lagooning dudge (LS) but adso in activated dudge (AS). The other PAEs in both dudges are
unidentified or showed very low concentrations. During compogting, remova of PAES is
suggested occurred  through a degradation by microbid communities which intensdy
developped in course of process. The microbid metabolisn seems begin by the
decompostion of dkyl sde-chains before aromatic ring-cdeavage implying different catabolic
pathways (f3-oxidation, demethylation or transeterification). The accumulation of PAEs with
shorter dkyl chains in the last sep of compoging that originating from microbia attack of
PAEs with longer akyl sde-chains cannot be interpreted as an increase of toxicity but as an
intermediate stage of detoxification. The DEHP show a biodegradation rate that followed a
fird-order kinetic modd and is observed higher for AS composting compared to LS
compodting. This was explained by a high microbia activity in AS compod, but the inhibition
effect of high concentration of DEHP on biodegradation could be dso suggested in LS
compost. The gppearance of BBP in the last step of composting could be éttributed to
transesterification reection with aromatic derivatives that are highly prevailed in the end of
composting. The occurrence of mono-ethyl-hexyl phthdates MEHP and ther smilar
biodegradation rate to DEHP suppport that hydrolysis or dedkylation of each adkyl sde-chan
folows the same mechanism. Therefore, composting could be suggested as an important
detoxification process for the removd of PAEs mainly DEHP from dudge, but sufficient time
of treetment must be provided to achieve a good stabilization and safety of end product.
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Pr ésentation :

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (PAHS) sont parmi les polluants organiques
qui pourraient exister en grandes teneurs dans les boues résduaires. En raison de leur
solubilité trés faible et leur résgtance a la biodégradation, ils Saccumulent dans les boues
résduaires par principe de décantation suite & leur adsorption aux ééments en suspension.
Les PAHs sont des composes organiques hydrophobes condituent de deux ou plusieurs
anneaux aromatiques. lls sont originaires en mgorité des rgets indudriels, domestiques, de la
pollution des moyens de trangport ou acheminés par un lessivage des chaussées par les eaux
depluies.

Vu leur persstance a la biodégradation et puisque ils sont des ééments a risque cancérogene,
leurs teneurs doivent ére vérifiées dans les boues résiduaires a usage agricole. Nombreuses
normes ont é&é décrites par différentes organisations e pays sur les teneurs limites et la
nouvele directive de la Communauté européenne (CEC, 2000) a recommandé une vaeur de
I"ordre de 6 mg kg pour la somme de teneurs totaes de certains PAHs. Ainsi I’ objectif de ce
travall est la détermination des teneurs et devenir de PAHSs lors du compostage des boues de
lagunage particulierement les 16 PAHs ciblés par I'USEPA comme polluants prioritaires
(figure 2).

L'extraction de PAHs a éé rédiste en deux fois sur 10 g d'un échantillon représentative
s&ché et bien homogénéisé a chague stade de compostage. Le solvant d' extraction utilise est
un méange : 10 ml de dichloroméhane e 20 ml de diethyléher. Les mélanges (échantillon +
solvant) ont éé agités pendant 30 min et gopres centrifugation et filtration, les surnageants sont
déshydratés au NSO, anhydre. L’andyse a &é rédisée par chromatographie phase gazeuse
GC-MS HP-5890 <éries Il couplée au détecteur de masse MSD HP-5971 (1SO 9000).
L'acquisition des données a é¢é basée sur le mode (SIM). La quantification et basée sur des
éalons externes de 16 HAPs. Les valeurs mesurées sont corrigées (voir chapitre 2).

La figure 3 illugtre I'évolution au cours du compostage de la somme de 15 PAH identifiés
«TE-PAH : total des PAHs extractibles». Le TE-PAH dans le mdange initid et de I’ordre de
0,24 mg kg?. Cette valeur est trés faible par rapport aux normes décrites pour les boues &
degtination usage agricole (CEC, 2000), et dle a montré de plus une diminution au cours du
compostage.  Cette diminution a atteint 88 % aprés 6 mois de compostage dont 75 % au bout
de 30 jours ou phase de dabilisation, qui peut étre liée a une intense biodégradation par les
populations microbiennes thermophiles. Cependant, une certaine reaugmentation en fin de
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cette phase de dabilisstion dgnde la contribution auss d'un mécanisme désorption de
certains PAHs probablement adsorbés sur les déchets ligno-cdlulosques, suite a leur
décompogtion. En phase de maturaion, la diminution des teneurs de TE-PAH peut ére
atribuer soit a une biodégradation par les populations microbiennes mésophiles ou
incorporation par séquedtration ou liaison de leurs méabolites oxydés avec les substances
humiques néoformés au cours de cette phase de compostage.

Un suivi de I'évolution du teneur de chacun des 15 PAH montre les mémes profiles que les
teneurs totdes (figures 4 et 5), cependant une ressemblance et trés remarquable entre les
individus avec un nombre de cycles aromatiques, mases ou dructures moléculaires trés
proches. La diminution enregistrée au cours de la phase de dabilisation (D.&) et moins
importante pour les PAHs avec un nombre de cycles aromatiques N inférieur a 3 et plus
importante pour les PAHs avec N supérieur a 4 (tableaux 2 et 3). La grande diminution de ces
derniers PAHs lourds peut ére liée a leur grande adsorption aux matrices lignine-cdlulose.
En fat, en fin de phase de dabilisation, pour les PAHs avec un grand nombre de cycle
aomaique (N = 5), plus acénaphthéne e acénagphthyléne, un maximum de désorption n'est
observé qu'aprées 90 jours de compostage (figure 5) et les pourcentages de leurs teneurs
restantes (Rm%) sont genéraement devés (tableau 3). A I'oppose, les PAHs avec (N = 4)
sauf acéngphthéne et acénaphthyléne montrent un maximum de désorption gpres 60 jours de
compostage (figure 4) et avec des pourcentages des teneurs restantes plus faibles (Rm%o)
(tableau 2). Cette tendance peut ére expliquée par le fat que les PAHs avec un poids
moléculaire bas sont |égerement adsorbés, ains facilement et rapidement désorbés a partir de
60 jours du compostage. Alors que, pour les PAHs avec un nombre de cycle aromatique = 5,
ils sont fortement adsorbés, aing leur désorption est retardée et les teneurs restantes sont
importantes puisqu’ils ont échappé a |’ atague microbienne par rapport aux légers.

En fin de phase de maturation, tous les PAHs ont montré une diminution de teneurs quelque
soit leur nombre de cycles aromatiques ou poids moléculaire (figures 4 et 5). Les PAH avec
(N = 4) montrent une grande diminution (D. tot %), qui peut ére attribué a leur grande
sequedtration ou liaison aux substances humiques néoformées au cours de cette phase
(tableaux 2 et 3). Ces réaultats mettent en évidence que les mécanismes de biodégradation,
adsorption et incorporation de PAHs aux substances humiques au cours du compostage sont
tres influencés par le nombre de cycles aromatiques, masses ou sructures moléculaires. Le
compostage pourrait ére suggérer comme un processus de détoxication des boues résiduaires
de PAHSs slite a leur biodégradation, aind que une diminution de leur biodigoonibilité suite a

un couplage oxydatif de leurs métabolites oxydes aux substances humiques néoformées.
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Abstract :

The fate of 16 polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS), targeted by the USEPA agency,
has been invedigated during composting of lagooning dudge. Composting shows efficient
decrease of the content and the bicavailability of each PAH. Biodegradation and sorption are
suggested as the main mechanisms contributing to this decrease. During the gabilization
phase of composting, extensve microbia degradation of PAHs, mainly those with a low
number of aromatic rings, was achieved following devdopment of intense thermophilic
communities. However, patid sorption of PAH to nonaccesshble stes temporaily limits the
mobility manly of PAHs with a high number of aromatic rings plus acengphthene and
acenaphthylene, and alows them to escape microbid attack. During the maturation phase, the
development of a mesophilic population could play an important role in the degradation of the
remaning PAH. During this phase of composing, PAH sequedration and binding of ther
oxidative metabolites within new-formed humic substances might dso explan PAH decrease
a the end of compoging. The tendency of change of content or bicavalability of various
PAH compounds during compogting is found to be gsrongly related to the number of their
aromdtic rings, their molecular weight and structure.

Key words. PAH, sewage dudge, composting, biodegradation, sorption.
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1. Introduction

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS) are an important group of organic contaminants
present in sewage dudge Due to ther low water solubility and their resstance to
biodegradation, they are removed during the wastewater biologicd treatment from the water
phase by adsorption onto suspended solids and they are hence accumulated in the dudge.
PAHs conditute a group of hydrophobic organic contaminants composed of two or more
aomatic rings. They originae from indudrid and domestic waste. Atmospheric ranfdl
drains arborne pollutants and road surface dirt contributing to organic water pollution. PAHs
can dso be produced naturdly in smdler amounts by forest fires (P&ez e d., 2001).
Conddering their persstence and carcinogenic potentid, determination of ther content in
sewage dudge is necessxy to assess the safety and the possbility for agriculturd recycding of
these organic wastes (IARC, 1983; Lega et d., 1997). Other limiting factors such as content
of heavy metds and pathogenic organiams must be dso consdered. Among the many PAH
compounds, 16 have been identified as “priority pollutants’ by the United States
Environmental Protection Agency (USEPA) and seven of them are conddered as probably
carcinogenic (USEPA, 1997).

There are numerous legidations and regulatiions lad down by various organisgtions for
dudge disposd. In the find regulations of USEPA, only metdlic compounds are taken into
account, since the levels of some organic compounds were not detectable and therefore had no
significant effect on hedth and environment (Pérez e d., 2001). A new draft directive of the
Council of the European Community has been issued (CEC, 2000) and provides the alowable
content for some organic pollutants incuding PAHs for agriculturd recycling of sewage
dudge. The cut-off value of total PAHs s set to 6 mg kg™

Prior to agricultura recycling of dudges, a treatment is needed to ensure therr dability
and increese ther beneficid effect for soil. Composting is recognized to be the most useful
trestment suppressng most  pathogenic  organisms, decreasing the bioavailability of heavy
metals and dabilisng the organic materid in dudge before spreading on the land (Echab et
a., 1998, Amir e d., 2004). Numerous studies have shown that composted materid has an
enormous potentid for bioremediation through sudtaining populations of a wide range of
presumed microorganisms, which are able to degrade a vaiety of organic contaminants
(Crawford et d., 1993; Késtner and Mahro, 1996; Semple et d., 2001; Reid et d., 2002; Lau
et a., 2003). However, the knowledge of the effect of the composting process on the fate of
PAHs is lacking. Compoging is defined basicaly as biologicd processes occuring in
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favorable conditions (good aeration, moisture, etc) and adlowed to transform the raw initid
materid probably unsanitary or with phytotoxic properties to stable and mature end product.
According to numerous previous Sudies, a wide variety of microorganisms demondrated
contribute in these processes clasdfied among Bacteria, Actinomycetes, fungus, Protozoons,
Algee, others. The identification of dl microorganisms sdecting those responsble of
biodegradetion is operationdly difficult a the moment and consume much time, and with
very expensve cod if followed a different periods of composting. Indeed, in the researchs in
fidld of compoding, the monitoring of some physico-chemicd properties during composting
has been consdered as indirect indices whose their variations are resuted from the activities
of the sats of microorganisms within compost pile. Among numerous methologies published
for PAH analyss, Lega et d. (1997) has proposed a procedure permitting Smultaneous
determination of dl cdasses of organic pollutants on dudge matrix. These authors has
discussed the vdidity of methodology and reported the sufficient recoveries for dl PAH
compounds with average varied from 65-127 %; habitualy a recovery ranged from 70 to 115
% is vdid. Beddes, The method detection limit (MDLs) demondrates low level detection
vauesfor PAH ranging from 0.09 to 0.5 mg/kg.

The objective of this work is to goply this methology for determining the fate of 16 PAHs
during composting. For this purpose, PAH contents were determined a different steps of

composting of lagooning dudges.

2. Material and M ethods

2.1. Composting

Lagooning sawage dudge (LS) was taken from an experimenta wastewater trestment
plant in Marrakech city. A composting triad was conducted on the mixture of $udge (165 kg)
and straw (20 kg) in a hegp on a purpose-built platform for 180 days. The mixture was turned
every 15 days to provide aerobic conditions for the trestment. To monitor the progress of
compogting, the microbia activity was followed by the daly measurement of the temperature
ingde the hegp of compost (Figure 1) (Amir and Hafidi, 2001).
2.2. Sampling

For analysis purposes, sub-samples were taken from 10 various points of the compogt pile
goodly homogenized (bottom, surface, Sde, centre). These sub-samples are pooled at each
time of compoding: initid mixture, end of dabilization phase after 30 d (days); 60; 90 d
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(times representative of the beginning of the maturation phase) and 180 d (end of maturation
phase). The samples were deep frozen until andyss.
Physico-chemicd andysis

The following physco-chemica andyses were made on diquots of the samples. the pH
was determined on a suspension of sample in water (10 g in 15 ml), the Total Organic Carbon
(C.org) was measured with the potassum bichromate method, the totd nitrogen usng the
Kjeldahl method, the humic carbon extracted by 0.1 M NaOH solution was measured after
oxidation by KMnO,. After ignition of the dry sample a 550°C (16 h), the percentage of
decomposition was caculated by following formula:

DEC% = [100 X (& — &) / ((100- ap) X &)] X 100
a: levd of ash in the initid sample &a: levd of ash in sample a each sdected time of
composting (30, 60, 90 and 180 d). (Amir and Hafidi, 2001)

2.3. PAH extraction

For each sdlected time of composting, a homogenized, dry (air) sample of about 10 g was
used. PAH extraction was performed twice on this amount of matter with a mixture of: 10 ml
of dichloromethane and 20 ml of diethylether (Lega et al., 1997). Andyticd solvents obtained
from Panreac grade E-08110 Martcadai Reixac, Spain.

The mixture: solvents + sample was poured in a centrifugation tube, shaken for 30 min and
then centrifuged for 15 min a 2500 rpm. The procedure was repeated twice and the two
extracts, collected for each sample, were pooled and dried by filtration through anhydrous
NaSO,4. The extracts were sufficiently clean to be directly andyzed after a reconcentration
step.

2.4. GC-M S Analysis

GC-MS andyss was peformed with a Hewlett-Packard gas chromatograph HP-5890
series |1, equipped with a mass detector MSD HP-5971 (1SO 9000) and a data analysis station
HP Chem. The column used for andyss was a 25 m HP-5 MS type (crosdinked 5%
phenylmethylslicone 0.2 mm 1.D.,, 033 pm film thickness). As carier gas high grade
helium N55 was used a a flow rae of 0.89 ml min™. Injection was made in splitless mode.
The head column pressure was 62 hPa. Injector temperature was 280°C and the purge time
was set to 1 min.

The GC-MS oven temperature was maintained at 60°C for 1.5 min and then increased a a
rate of 30°C min! up to 160°C. The incresse rate was then set to 5°C mint until the
temperature reached 195°C. The next increase rate was then lowered to 3°C min?® untl
280°C. This finad temperature was hed for 18 min to diminate al co-extracts. The detector
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temperature was 300°C, and the Electron multipicator voltage (EMV) sengtivity was set to
2600 V.
2.5. Quantification

Data acquidtion was caried out in the sdected ion monitoring mode (SIM).
Quantification was based on the external standard technique utilizing integrated pesk aress of
each sdected ion. The purity of dl standards is superior to 99%. The standard range (100 to
1000 pg 1) was prepared from dilutions of certified solution containing the 16 PAH at 10 ng
W in acetonitrile (Mix 9, Dr Ehrenstorter LS 209509, supplied by C.I.L.33220 Ste Foy la
Grande, France). The vaues measured concern only the amount of solvent-extractible PAH
for each point of measure.

To take into account the weight loss of the hegp of dudge mixture during composting, due
to release of carbon dioxide, water and minerdization processes, dl measurements were
corrected by referring to the amount of ash. The latter condtitutes the most chemicadly sable
parameter during the composting process. The corrected vaues at each step of composting are
obtained from the following formula
Can=Cmx(ao/a)  (Hgkg™)

Cm: mean measured value expressed by pig of PAH per kg of dry compost (Hgkg )
a. levd of ash in the intid sample a: levd of ash in sample a each sdected time of
composting (30, 60, 90 and 180 d).

3. Results and Discussion

3.1. Physico-chemical properties of sewage dudge during composting

The results obtained from physico-chemica anayss show tha two phases occurred during
composting: a phase of dabilization (about 30 d of composting), where temperature peaked to
52°C dfter 7 d of processng. The temperature then decreased to 30°C and followed by a
temperature plateau of about 35°C after 60 d marking maturation phase, which is
characterized by the development of mesophilic populations (Figure 1). Indeed, tempreture
has been conddered as good indicator of microbid activities (thermophilic, mesophilic). The
reactions of organic meatter biodegradation yielded by native microorganisms within materid
to compogsted produce a cdorific energy which cause the rise of temperature, and the grown
0 of wide dass of microorganiams sdlectively with thermophilic character. With the decrease

of temperature, mesophilic populations were set up in maturation phase.
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Figure 1. Temperature variaion during composting of lagooning sludge.

The grown of these varieties of microbid communities involving the numerous biologicd
and biochemical reactions lead to change of the chemicd compostion of the starting organic
materid. These changes are presented by the reduction of organic carbon and of C/N ratio in
course of 180 days of composting (Table 1). The percentage of decomposition reached 40%
and an enrichment of compost in humic substances occurred (Amir et d., 2004). These
physico-chemica properties show a good biotransformation of initid organic materiad and
that the final compogt is stable and meture (Amir and Hafidi, 2001).

Table 1. Various physico-chemica characteristics of sewage dudge during composting.
Timeof

composing  pH ON  Cog% M.0.%" H'ﬁ')a ah%? DEC %
(days) mo
0 73 240 17.7 30.6 / 65.9 /
30 74 214 16.2 279 175 707 199
9% 6.8 185 15.0 259 200 753 366
180 6.7 16.4 14.3 246 208 763 400

@ Result expressed in dry weight
C. org: organic carbon M. O. : organic matter
H.S. : Humic substances DEC : decomposition percentage
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3.2. Total PAH behaviour
The levels of 16 PAHSs identified as “priority pollutants’ (USEPA, 1997; Figure 2) were
measured during the composting of lagooning dudge.

Naphthalene Acenaphthylene Acenaphthene Fiuorene
Phenanthrene Anthracene Fluoranthene Pyrene
Benz[a]anthracene Chrysene Benzo[b]ﬂuoranthene Benzolk]fluoranthene

Benzo[a]pyrene Indeno[1,2,3-c,d}pyrene Benzo[g,h,i]perylene Dibenz[a,h]anthracene

Figure 2. Molecular dtructure of the 16 polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS) considered
as priority pollutants by the American Environmentd Protection Agency (EPA).

The levd of totd extractible PAH (TE-PAH) was obtained by summation over dl the
extractible-solvent amounts of 15 PAH. The benzo(k)fluoranthene content was below the
detection limit of GC/MS. Figure 3 illustrates TE-PAH content behaviour during the
lagooning dudge composting. The level of TE-PAH in the dudge was 024 mg kg'. This
vdue is veay fa bedow the accepted European Union cut-off limits for dudge to be
considered safe for agricultura application, which is 6 mg kg' (CEC, 2000). However, even
though they were present in very low concentrations, during composting these pollutants can
be concentrated or not, depending on their biodegradability and on losses of carbon oxide,
water and voldile compounds in generd (Genevini e d., 1987). After mixing the dudge with
straw, the TE-PAH decreased to 0.21 mg kgt

During compodting, after the stabilization phase (30 d of composting), TE-PAH showed a
decrease of aout 75%. This could be attributed to biodegradation due to the intense microbia
activity during the thermophilic phase (Lazzari et d., 1999). The microorganisms capable of
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degrading organic matter could be responsble for cometabolic degradation of the PAHSs
(Kastner and Mahro, 1996; Gramss et d., 1999). The organic matter percentage is decreased
from 30.6% to 27.9% and the caculated decomposition percentage (DEC%) during this phase
is about 20% (Table 1). However, a the beginning of the maturation phase, TE-PAH showed
an increase. This was probably due to pat of the PAHs that, a start of composting, were
initidly adsorbed to dtes where they were temporarily less solvent extractible. Sorption of
organic contaminants into non-accessble stes of organic materia is estimated to be the most
dggnificant parameter decreasing the bioavailability of PAHs for microbid degradation
(Weissenfels et d., 1992; Pignatello and Xing, 1996).

Stabilisation, maturation !
B — g

~ 0257 e | phase i
g i 5
| |
= 0.2 E i
: | |
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| i !
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2 i ;
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T i |
T i !
< :
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0 30 60 90 120 150 180
time of composting (days)

* mg of PAH per kg of dry compost (mean values corrected by referring to the amount of ash)

Figure 3. Change of totd extractible content of 16 polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS)
during composting of lagooning dudge.

Therefore, the strong decrease occurring during the dabilisation phase could be the
combined result of both mechanisms biodegradation by thermophilic populations and
sorption by the compost matrix, for ingance by lignin-cdlulosc resdues (Calsrom and
Tuovinen, 2003). The microbid populaion quickly atacks the dudge materid, which is more
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reedily biocavailable than drawv maerid. The later lignincdlulosc dructures temporarily
resgant to microbid decompostion could have a high potentid for PAH adsorption. After
the dabilisation phase or after 90 d of compogting, the Straw resdues were observed
completey disgppeared in compost mixture. Therefore, ther ultimate biodegradation could
contribute to PAH releese and hence an increese of TE-PAH in the beginning of the
maturation phase.

At the end of composting, the TE-PAH content decreased again to reach 88% between the
gart and the end of composting (D.tot %). The decrease of TE-PAH at the end of maturation
phase might originate from further decompodtion by mesophilic microorganisms during this
phase. The percentage organic matter decreased again from 27.9 to 24.6% and decomposition
percentage was recorded a about 40% (Table 1). Martens (1982) found that when mature
compost was incubated with 4C-labelled anthracene, benzo[a]anthracene, benzo[a]pyrene and
dibenzo[ah|anthracene, dgnificantly higher amounts of minedization were observed than
when fresh (immature) compost was used. Therefore, mesophilic populaions could play an
important role in PAH degradation. During this phase of compogting, PAH sequestration or
binding of their oxidative metabolites within new-formed humic substances might be aso
suggested to explain PAH decrease at the end of composting (Laor et al., 1996; Kastner et d.,
2000; Richnow et d., 2000; Carlstrom and Tuovinen, 2003). The amount of humic substances
increased from 17.5 to 20.8 (mg g*') (Table 1) and the high degree of humification through
aomdicity and oxidetive polycondensation during the last step of composiing has been
described in previous studies (Amir et a., 2004).

The profile of change in TE-PAH levd found during dudge composting in this sudy is
smilar to the totd amount change of PAH during composting trids described in other studies.
Lazzai e d. (1999) showed, during composting of mixtures of sawage dudge and ligneous
waste, that PAHS decreased during the accelerated bioxidation or stabilization phase (20 d)
and increased throughout the maturation phase (up to 90 d). These authors have smilarly
taken into account the possbility of incorrect vaues caused by a decrease in the weight of
compost materids during treatment, aso congdering the ash content as a sable chemicd
parameter. Other authors, Ahtiainen et d. (2002), found that after 4 months of composting of
a creosote-contaminated soil mixed with spruce bark chips, PAH concentrations temporarily
increased, but at the end of composting (after 5 months) decreased by about 80%.
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3.3. Behaviour of individual PAH compounds

The follon-up of changes of extractible-solvent amounts of the various 15 PAH during
composting process shows that eech PAH compound exhibits smilar behaviour to the TE-
PAH profile change observed previoudy (Figures 4 and 5).

30 - Stabilisaion maturation phase

A
\J

AN

phase

25 1

20 7

15 <

—A
—
O l | ! ! I

0 30 60 90 120 150 180
time of composting (days)

—O—naphthalene =X fluorene —®phenanthrene —e&— anthracene

=@ fluoranthene —IX pyrene —X~benzo(a)anthracene ~Tchrysene

* ug of PAH per kg of dry compost (mean values corrected by referring to the amount of ash)

Figure 4. Individud amount change of polycydic aomratic hydrocarbons (PAHS) with N = 4
during compaosting of lagooning dudge.
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Figure 5. Individua amount change of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) with N = 5
during composting of lagooning dudge.
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During the dabilization phase, the levels of dl PAHs decreased (D.&). This was less
notable for PAH with three or fewer aromatic rings (N = 3) and more notable for PAH with a
higher number of aromatic rings (N = 4) (Tables 2 and 3). The sharp decrease of extractible
amounts of the latter PAHs could be explained by their strong adsorption to compost matrix
auch as ligno-celulosc materia, probably due to their greater hydrophobicity compared to

the smdler ones (N = 3).

Table 2. Chemicd characteristics (N, MW) and quantification of content change of PAHs
with N = 4 during lagooning dudge composting.

[0)
PAHS N MW  G®  cff D.g% M oD tor
(60 days)
naphtalene 2 128 15007 35:02 57 51 76
fluorene 3 166  19.0+1.0 7.9¢04 57 93 59
ohenanthrene 3 178 17.9+09 6.7+03 61 93 63
enthracene 3 178 282+ 04 13t01 73 31 95
fluorathene 4 202 228t11 09:01 89 60 96
oyrene 4 202 28614 nd 95 54 100
benzo(a)anthracene 4 228  44+02 08:00 82 82 82
chrysene 4 228  100£05 09+01 90 51 o1

PAHs : Polycyclic Aromatic Hydrocarbons
N : Number of aromatic ring
MW : Molecular Weight
® Ci :initial concentration at start of composting
pg of PAH per kg of dry compost (mean values corrected by referring to the amount of ash)
4 Cf : final concentration at end of composting
pg of PAH per kg of dry compost (mean values corrected by referring to the amount of ash)
nd : not detectable
D.st : percentage of PAH content decrease at stabilization phase

(Ci- PAH content at 30 days /Ci )*100
Rm : percentage of amount of PAH remaining at 60 days of composting

= (PAH content at 60 days /Ci )*100
D.tot : percentage of total PAH content decrease during composting

= [(Cf- Ci)/ Ci]*100
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Table 3. Chemicd characterisics (N, MW) and quantification of content change during lagooning
dudge composting of PAHswith N = 5, plus acenaphthylene and acenaphtene

PAHs N MW CP Cf %Dg (;é’(?aglns) % D.tot
acenephthylene 3 154 65:03 2802 57 109 57
acenaphtene 3 156 212¢+11 nd 66 103 100

benzo(b)fluoranthene 5 252 85t04 05:00 67 112 95
benzo(a)pyrene 5 252  3.7x0.2 nd 91 109 99

Indeno(L23-cdjpyrene 6 278 3.2+02 02:+00 74 160 93

dibenzo(ah) anthracene 6 276 19+01 nd 100 69 100

benzeno(g.hi)perylene 6 276 20110 01+00 100 40 99

PAHs : Polycyclic Aromatic Hydrocarbons
N : Number of aromatic ring
MW : Molecular Weight
®Ci : initial concentration at start of composting
pg of PAH per kg of dry compost (mean values corrected by referring to the amount of ash)
4Cf : final concentration at end of composting
pg of PAH per kg of dry compost (mean values corrected by referring to the amount of ash)
nd : not detectable
D.st : percentage of PAH content decrease at stabilization phase

(Ci- PAH content at 30 days /Ci )*100
Rm : percentage of PAH remaining at 90 days of composting

= (PAH content at 90 days /Ci )*100
D.tot : percentage of total PAH content decrease during composting

= [(Cf- Ci)/ Ci]*100

Smith e d. (1997) show that in soil, adsorption is less reversible with increased numbers
of fused aromatic rings or increased hydrophobicity. Other authors, Weissenfels et d. (1992)
and Laor et d. (1996) suggest that the hydrophobicity of the PAH compounds results in ther
drong adsorption to soil organic matter and reduces their availability for the soil micro-
organisms.

At the beginning of the mauration phase of compoding, leves of dl the PAHs were
increased. As suggested above, the microbid decompostion of ligno-cdlulosic maerid leads
to the release of adsorbed PAHs. However, this PAH desorption varies with the number of
aomatic rings. Extractible amounts of PAHs with few aomatic rings (N = 4) except
acenaphthene and acengphthylene showed maximum desorption after 60 d of composting
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(Figure 4). Furthermore, the percentages of ther leveds remaning (Rm%) - except for
fluorene and phenanthrene - exhibited low vdues (Table 2). In contrast, for PAH with higher
numbers of arometic rings (N = 5), plus acengphthene and acenagphthylene (N = 3; with a
condensed ring of five carbons), maximum desorption was observed after 90 d of composting
(Figure 5). The percentage of ther levds remaning (Rm%) were higher except for
dibenzo(ah) anthracene and benzeno(g,hi) perylene (Table 3). This tendency could be
explained by the fact that PAHs with low molecular weight are wesakly adsorbed and so could
be easly and rapidly desorbed from 60 d of composting. The lower amount of these PAH
remaining suggests that they are subjected to a strong microbid decompodtion. In fact, ther
relatively higher solubility (lower hydrophobicity) could lead to grester availability for
microbid decompogtion (lower adsorption). While, for the larger PAH (number of aromatic
rings = 5), desorption is delayed to 90 d of composting and the amounts remaining ae higher,
which confirms their high adsorption (during the stabilization phase) to dtes where they had
escaped the microbia attack. It is possble that an incresse of therr extractability by solvent
could explain that the amounts were greater than those measured a the start of composting
(Rm > 100%) and might be attributed to the microbia release of some PAH previoudy tightly
bound in the initid dudge matrix. In the literature, Lazzari e d. (1999) dso showed, in the
course of composting of mixtures of sewage dudge and ligneous wastes, an increese in the
percentage presence of the heaviest PAHSs during the maturation phase. Wilcock et d. (1996)
reported that PAHs with low molecular weights are rgpidly logt from sediments, whereas the
high molecular weight molecules are more persgent. Carlstrom and Tuovinen (2003)
suggested  that sequedtration occurred concurrently  with  biominerdization and that dow
minerdization gives time for more hydrophobic subdstrates to be sequestered through
adsorption and binding to become unavailable to microbia metabolism.

At the end of the maturation phase, al PAHs showed decreased amounts whatever the
number of arometic rings or molecular weight (Figure 4 and 5). PAH with (N = 4) dways
showed a srong total decrease (D. tot %), which could be attributed to their high
sequedtration by humic substances (Table 2 and 3) (Neiman e d., 1998; Karl et d., 1999;
Richnow et d., 2000). Guthrie and Pfaender (1999) showed that when 14C is added to soil as
14C-pyrene, a mgor proportion of the recovered 14C (43-80%) was found in humic/fulvic
acid extracts (6.6-26%) or in the resdua humin (29-73%).
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3.4. Molecular tendency of PAHs

Comparing the behaviour of al PAH compounds during composting showed that the 15
PAH could be classfied into groups (Gi) that present the same patterns of change during
composting: Gl (ngphthdene, anthracene); G2 (fluorene, phenanthrene); G3 (pyrene,
fluoranthene, benzo(a)anthracene, chrysene) (Figure 4); G4 (benzo(b) fluoranthene, benzo (@)
pyrene, indeno(1,2,3-c,d)pyrene, dibenzo(ah)anthracene) (Figure 5). Each group appears to
be made up of PAH with a Smilar or the same number of aromatic rings or molecular
gructure (Figure 2). G1, ngphthalene and anthracene characterized by smdl number of
aromatic rings (N = 3) and linear molecular Sructure, showed a low adsorption during the
dabilization phase (Figure 4). Huorene and phenanthrene (3 aromatic rings) showed high
adsorption during Sabilization phase which explains theirs high amounts remaning (RmM%)
and the percentages of their total decrease (D. tot %) are lower (Figure 4; Table 2). Pyrene,
fluoranthene, benzo(g)anthracene, chrysene (4 aomaic rings) show admost the same
percentages of changes (Table 2). For groups G4 (5 a 6 aromatic ring), high adsorption could
be -as described above- (Table 3; Fgure 5). This suggests that both the mechaniams of
biodegradation and adsorption of PAH that occurred during composting are closely related to
the number of aromatic rings and the PAH molecular structure.

4. Conclusion

The 16 PAH targeted by the USEPA agency, were investigated during compogting of a
lagooning dudge. Although, the amounts of totd 16 PAH determined in the initid dudge
were very far below the recommended Imits for dudge to be spread on agriculturd land. The
fate of the extractible amounts of the PAHs during sawage dudge composting was unknown.
The present sudy targeted the behaviour of PAHs during composting process. The results
show the efficient reduction of extractible PAH amounts during composting. The decreases
could result from both biodegradation by thermophilic and mesophilic populations and
adsorption to compost matrix. During the stabilisation phase, the development of an intense
thermophilic  activity contributes to extensve decompostion mainly of PAH with smadl
number of aromatic rings or low molecular weight. However, microbia biodegradation was
limited for PAHs with a large number of aromatic rings or high molecular weight due to their
strong adsorption, which can probably be attributed to their high hydrophobicity. At the
beginning of the mauration phase, the decompostion of adsorbing materid such as ligno-
cdlulosc dructures, dlows the rdease of the retained PAHs but with different rates
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according to the number of aromatic rings and ther molecular Sructure. PAHs with few
aomatic rings or low molecular weight are weskly adsorbed and so could be essly and
rgpidly desorbed. For the PAHs with a large number of aromatic rings or high molecular
weight, which were strongly adsorbed during the dtabilisation phase, desorption was deayed.
During the maturation phase, the presence of mesophilic populations could play an important
role in the find decrease of totd extractible amounts of remaning PAH ether by
biodegradation or by humification. The high content of humic maiter during this phase could
contribute to the sequedtration mainly of PAH with a large number of aromatic rings or high
molecular weight, because of their strong hydrophobicity.

During compogting, a smilar behaviour pattern was recorded between PAH with a smilar
number of aromatic rings or molecular dructure. This suggests that both the mechanisms of
biodegradation and adsorption of PAH are strongly related to the number of arométic rings
and PAH molecular structure.

Information on the exact contribution of the mechanisms suggested “biodegradation or
sequedtration (adsorption)” - proposed in numerous research works - to the remova and
decrease of PAH bioavalability is gill not conclusve. But, a compoging trid usng
radiolabeled 14C-PAH has been programmed to determine which mechaniams lead to the
PAH decrease: ultimate biodegradation, sorption of parent PAH or binding of ther oxidative
metabolites to the compost matrix.
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Pr ésentation :

Aprés une déermination dans la premiére patie de I'innocuité du compost & des
différents paramétres controlant le bon déroulement du processus de compostage. Dans la
filiére de recydage agricole, la qudité agronomique d'un amendement organique ou compost
prét pour épandage est tres dépendante de sa teneur en matiére organique e surtout en
substances humiques. Nombreux auteurs ont atribué la maturité et la qudité d'un compogst a
leur teneur en substances humiques, and que leur Structures chimiques. Les substances
humiques reconnues jouent un role prédominant dans I'améioration de la dructure et la
fertilité des sols. Elles contribuent & une grande capecité d échange cationique, une libération
controlée des nutriments minéraux selon les besoins de la plante, caractere tampon de pH,
complexation des polluants inorganiques tels les déments traces méadliques et des polluants
organiques tels les hydrocarbures aromatiques polycycliques.

Cependant, une définition précise de la dructure moléculaire de matiére humique et encore
controversée. Les substances humiques sont décrites sdlon Schnitzer comme des polymeres
aromatiques de haut poids moléculaire, composés des unités aromatiques subgtituées et liées
par des liasons covdente C-C, éher e edter. D'autres auteurs décrivent les substances
humiques comme des groupes d'unités semblables qui sont associées par des liasons nor
covalentes ou faiblement covalentes pour former des agrégats "homogénes' (Piccolo, 1997).

Le fractionnement sur gel de sephadex et une technique qui consste a dé&erminer les sous-
fractions exigantes dans les dructures humiques e I'estimation de leur poids moléculaire.
Dans cette éude, nous avons procédé a ce fractionnement pour déterminer I’évolution des
sous-fractions des structures moléculaires des acides humiques néoformés au cours du
compostage.

Le principe de fractionnement sur ge de sephadex est une s&paration des molécules humiques
seon leur poids moléculaire, leur forme et leur encombrement moléculaire. La préparation de
gel consste a une décantation du poudre dans un exces d'eau didillée pendant une nuit. Le
fractionnement est effectué sur des gels avec différent diamétre de maillon moléculares en
uivant un pouvoir séparateur ascendant G25 (5000 da) ; G75 (50.000 da); G100 (100.000
da). Lors de I'dlution, se produit une excluson rapide des grosses molécules dont le diamétre
dépassent celui des pores de gels, puisgu’ elles ne passent pas a travers les pores de gel. Cette

fraction et nommée «fraction exclue ». Les petites et moyennes molécules dont le diamétre
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ed inférieur a cdui des pores diffusent a I'intérieur du gd, and leur circulation est retardée
lors de I’ dution et cette fraction et nommeée « fraction retenue ».

Le fractionnement et rédise a chague fois sur 2 ml de la solution humique. La solution
humique est déposée soigneusement sur la surface du gd. L'dution et rédisée avec I'eau
didillée e s fat par smple gravité. Des fractions d'environ 2 ml sont collectées dont
I’ absorbance et mesurée a 290 nm au spectrometre UV. Les contenus des tubes formants le
pic de la fraction exclue sont regroupés a chague fois en une seule fraction «exdue ». Les
fractions dues gores la fraction exclue sont auss regroupées en une seule fraction «fraction
retenue ». Le fractionnement a é&é effectué sr chacun des ges G25, G75, G100. Le
fractionnement successf G25-G75 et procédé en deux étapes, la séparation a été effectuée en
premier sur gel G25 et la fraction exclue récupérée de ce fractionnement et duée sur le ge
G75. Pour le fractionnement G25-75-100, la fraction exclue récupérée de G25-G75 est
sparée sur G100. Chague fractionnement et répé&é pluseurs fois pour chacun des
échantillons &in de rassembler une matiére suffisante pour I'andyse des deux fractions
«exdue» e «retenue » a différents stades de compostage en utilisant différentes techniques
chimiques: andyse éémentaire, spectroscopie infrarouge a trandformée de Fourrier (IR-TF)
e Ultraviole-Visble (UV). Le rapport E4/E6 ext le rapport des absorbances des acides
humiques entre 465 nm et 665 nm.

L’ analyse par spectroscopie infrarouge est effectuée sur des padtilles préparées a partir de 250
mg de KBr séché e 1 mg des acides humiques lyophilisés brutes ou des deux fractions
exclues et retenues sur G75, G100.

L'andyse Ultraviole-vigble des acides humiques brutes, leur fractions exclues sur G25,
G100 et leurs solutions diluées (1/2, 1/4, 1/8, 1/16, 1/32) a différents stades de compostage, a
éé effectué sur une fréguence passant de 800 a 200 nm jusgu'a |’obtention dune
augmentation d’ absorbance centré a 280 nm.

Les profiles de I'dution des acides humiques a différents stades de compostage sur les
différents gels G25, G75, G100 et ceux obtenues d’'un fractionnement successf G25-75, G25-
75-100 sont illugtrés dans lafigure 1.

Les différents chromatogrammes obtenus a différents stades de compostage montrent toujours
un seul pic mais symétrique sur G25. Dans le cas de G75, G100, G25-75 et G25-75-100 le
pic devient assymérique & compose des deux fractions: | «fraction exdue» et Il «fraction
retenue ». La fraction exclue et prédominante e se compose des molécules larges avec un
grand poids moléculaire. La fraction retenue et minime et se compose de molécules de taille
moyennes et petites. Aingd, les acides humiques isolés des boues résiduaires a différents

161



stades du compostage condtituent principalement de treés larges molécules avec un grand poids
moléculaire. L’ augmentation de I'intensté d'absorbance du pic avec le stade du compostage
paticulierement tres nette sur G25, G25-75 ou G25-75-100 peut étre corrder a
I’augmentation des concentrations des acides humiques avec le temps du compostage de 14
mg/ml en 1 moisa 1,77 mg/ml en 9 mois.

Une comparaison entre le rapport E4/E6 des acides humiques brutes a différents stades de
compostage et de leur fraction exclue sur G25, G75, G100 montre une diminution de ce
rgpport avec I'augmentation du pouvoir séparateur de gel (tableau 1). Cette diminution peut
ére atribuer & une augmentation du poids moléculare de la fraction exclue ou a une
diminution de son acidité totale en utilisant des gel's avec un gradient moléculaire ascendant.

Aingd, l'utilisstion des gds avec un grand maillon (pores) moléculaire augmente |’ efficacité
de fractionnement e se produit davantage une separdion des molécules avec une talle
moléculaire fable ou moyenne des molécules trés larges. Ces obsarvations montrent une
continuité du gradient moléculaire des petites aux grosses macromolécules humiques.

Les gpectres infrarouges des acides humiques brutes GO et de leurs deux fractions (I et 1)
separées par G75 et G100 montrent une grande similarité a différents stades de compostage,
mas avec une cetane différence dintensté d absorbance dans certains zones a différents
dades de tratement et entre les deux types de fractions (figure 2). Ceci indique sur une
conservation de structure chimique de base des acides humiques brutes et de leurs fractions au
cours du processus de compostage.

Les spectres des deux fractions montrent que les structures exclues | d'acides humiques
caractérisés par un grand poids moléculaire sont congtitués de composés aromatiques lignine-
like polycondensés lié aux chaines lipidiques et peptidiques péiphériques. Alors que les
structures retenues |l caractérisés par un poids moléculaire moyen et petit sont composés de
structures lignin-like moins condensés et sont riches en groupements fonctionnels acides.

Au cours du compodstage, I'andyse des spectres infrarouge et |'évolution des différents
rapports éablis pour déerminer le degré daromaticité (1650/2925, 1650/2855) et de
polycondensation (1034/2925, 1034/2855, 1034/1540) des acides humiques brutes et de leurs
fractions exclue de G75 (figure 2, tableau 11) ont montré qu'au cours de I'humification, les
composés  diphatiques, lipidiques e peptidiques de tres large poids moléculare se
décomposent, aind se produit des structures humiques plus oxydées et polycondensées avec
relativement un poids moléculaire tres bas.

L'andyse UV-Vigble des acides humiques isolés a différents stades de compostage montrent
des profiles amilarres (figure 3), ce qui confirme la resssemblance de dructure chimique de
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base entre les acides humiques a différents stades de compostage. Cependant, une diminution
d absorbance et remarquée en premiere phase de compostage et par la suite une
reaugmentation et enregisré jusqguau 9 mois de compodtage. Ces varidions peuvent étre
expliquer par un phénoméne de minérdisaion en premiére phase suivi par une resynthese des
molécules humiques complexes en phase de maturation de compostage.

Les profiles UV obtenus aprés des dilutions ascendantes (1/2, 1/4, 1/8, 1/16, 1/32) des acides
humiques e de leurs fractions exdues indiquent sur un effet de dilution présenté par un
maximum d absorbance entre 260-340 nm (seul le sade 9 mois est présenté) (figure 4). Cet
effet de dilution augmente et devient précoce avec I'augmentation du pouvoir Séparateur du
ge de G25 a G100. Ces resultats confirment une continuité du gradient moléculaire des

petites aux grosses macromolécules humiques.
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Abstract :

The molecular weight of humic acids extracted from sewage dudge a different stages of
composting is estimated by separation on Sephadex gel. The two types of obtained fractions
are characterized by Fourier Trandform Infrared, Ultraviolet-Visible spectroscopy, and E4/E6
ratio. The fraction of high molecular weight excluded from the gd largdy prevals. This
fraction condsts of polycondensed lignin-like sructures  bearing peripherd lipidic and
peptidic chans. The fraction retained on the gd is characterized by a low and medium
molecular weight and is composed of low-condensed lignin condituents with high acidic
functiond group content. During composing, an increese  in aomaticity and
polycondensation degree of humic acids, and decrease in diphatic, peptidic and lipidic
compounds are observed. Results obtained show the continuity of the molecular weight
gradient from smdl to very large humic macromolecules, and that humic macromolecules can

be regarded as associations of molecular humic sub-units of smilar chemica nature,

Key words. humic acid / sewage dludge compost / gel chromatography / spectroscopic

characterization

1. Introduction

Organic wade recycling in agriculture as soil amendments has increased greatly over last
years, because it is a proper solution for resource-recovery, and avoids environmenta and
economic problems resulting from the digposd of large amounts of organic wades [1]. Sail
application of organic wastes and resdues of any nature requires, however, that these
materials be previoudy subjected to appropriate treatments. These trestments tend, on the one
hand, to minimize or diminate a number of probable adverse effects relaed to this practice
and, on the other hand, to optimise the efficiency of these materids once in the soil. The
composting process is a suitable treatment used to produce a stable product, rich in humic-like
substances that are environmentally safe and practicable at acceptable operational costs [28].
The agronomic interest of the find product is identified by the determination of the quantity
and qudity of humic-like acids present in it [29, 2, 30]. Thus, the ams of numerous studies
were the determination of the molecular dze didribution of such maerids and the
Characterization of the resulting fractions According to Senes and Brunetti [27], the
compogting treatment dlows the transformation of organic wastes into humic-like compounds
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relatively homogeneous in compostion, and chemica and structural properties. This process
is accompanied by the loss of peptidic, diphatic, and polysacharidic Structures, possibly due
to intense minerdizaion achieved by microbid activity during the composting process and
formation of more polycondensed, oxidized, unsaturated and aromatic humic acids. Other
authors, eg., Zhigunov and Simakov [32], Inoko and Tama [21], Tomikawa and Oba [31]
suggested the formation of more oxidized humic compounds, with a concomitant lowering of
molecular weight, during the composting process.

The present work examines the spectroscopic characteristics (UV-Vidble, FTIR) of humic
acids extracted from sawage dudge a different times of composting, and of the humic
fractions obtained by sephadex gd chromatography.

2. Materials and Methods

2.1. Humic acid extraction

The humic acids were extracted from a mixture of sewage dudge (165 Kg) and sraw (20 Kg)
a vaious stages of compogting (1, 3, 6 and 9 months). At firg, the sample (30 g) was
successvely treated three times with 40 ml of didtilled H,O to extract the non-humic, water-
soluble substances (sugars, proteins), in order to avoid interference between these compounds
and humic compounds [9]. The extraction was then carried out on 30 g of the pre-treated
sample with 40 ml of NaOH (0.1N). Extraction was repeated severa times until uncoloured
supernatants were obtained. Centrifugation was then carried out a 4000 g for 15 min, and
filtration was made on Whatman paper (125 mm). The filtered solutions were precipitated by
acid treatment with 3N H,SO, for 24h at 4°C. The precipitated humic acids were separated
from fulvic acid solution by filtration on Whatman paper (125 mn) and then were solubilized
by NaOH solution (0.1N). The obtained humic acid solution was didyzed with a Spectra Por
MWCO membrane (7500 Ddton) to eiminate excess sdts. The dosage of humic acids was
made by KMnO4 oxidation [12].

2.2. Gdl fractionation

Fractionation of humic acids was redized by passng 2 ml of humic acid solution through
Sephadex gels with different separation power: G25 (17cm x 4.9 cm, 5000 Da), G75 (17cm x
4.9 cm, 50000 Da), G100 (14 cm x 4.9 cm, 100000 Da). The obtained excluded fraction of
G25 was lyophilized, redissolved in 2 ml of HO with addition of a smal drop of 0.1 N NaOH
and passed through G75. The excluded fraction G25-75 obtained of the latter separation was
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lyophilized, redissolved (2 ml of HO, drop of 0.1 N NaOH) and then passed through G100 to
achieve the G25-75-100 fractionation.

The used duant was didilled water, the fractions (about 2 ml) were collected every 3 min and
the absorbance of these fractions was measured with an Unicam SP 1800 spectrophotometer
a 350 nm. In order to obtan enough materia for the spectroscopic andyss, each
fractionation was repeated four times.

2.3. Fourrier Transform Infrared Spectroscopy (FTIR)

Potassum bromide pellets of each sample were prepared by pressng under vacuum a mixture
of 250 mg of dried KBr and 1 mg of lyophilized sample (humic acid, separated fractions)
[15]. The spectra were obtained using a FTIR Perkin ElImer 1600 spectrophotometer over a
4000 to 400 cmi range, at arate of 16 nm/s.

2.4. Ultraviolet - Visible Spectroscopy

Absorbance measurements of the humic acid solution obtained from sewage dudge a various
sages of composting and of ther fractions excluded on G25, G75, G100, and therr dilute
solution of 1/2, 1/4, 1/8, 1/16, 1/32 were made in 1 cm quartz cells over a 800 to 200 nm
range using an Unicam SP 1800 spectrophotometer.

The E4/E6 rdio was measured as the ratio of absorbances at 465 nm and 665 nm after
dissolution of lyophilized sample (2 mg) of the humic acids and of their excdluded fractions in

25 ml of 0.05 N NaHCO3[13].

3. Results and Discussion

3.1 Gel permeation chromatography and E4/E6 ratio

Fractionation on Sephadex® gd is a very useful technique to edimate the molecular weight
of humic acids [5, 23, 30, 31]. The chromatograms obtained on G25 Sephadex for the humic
acids extracted from the materid a various stages of composting show a Smilar pattern
consgting of one symmetricad pesk (Fig. 1), whereas the chromatograms on G75, G100, G25-
75 and G25-75-100 dso show one predominant, but asymmetrical pesk, which could be
divided into two man portions | and Il (Fig.1). Portion | corresponds to the excluded
fraction, and is the mogt abundant fraction condgting of large molecules with high molecular
weight. Portion Il corresponds to the retained fraction that conssts of molecules of medium
and smdl szes which are lower than the diameter of the gel pores. Thus, molecules of large
molecular weight prevall in the humic acids of sewage dudge during composing, as
previoudy observed by other authors [3, 24]. The second pesk (Fig 1) present in most
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chromatograms is very smdl and corresponds, according to Blondeau [10] and Ballly [6], to
N ahumate complexes, whose solubility is influenced by their adsorption on the gdl.
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Figure 1. Gd permeation patterns of humic acids extracted from sewage dudge during composting
on sephadex gd G25, G75, G100, G25-75, G25-75-100.
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The only dgnificant difference between these chromatograms is the absorbance intensity
during compogting of the firs peek, which correates with the increase from 1.4 mg/ml after 1
month to 1.77 mg/ml after 9 months of humic matter concentration in the sample.

Moreover, with the fractionation and the increase of the gd separation power from G75 to
G100, a pardld decrease of the E4/E6 ratio of the excluded fraction is observed a any stage
of composting (Table I). According to Chen et d. [13] and Riffddi et d. [26], the decrease in
the E4/E6 ratio may be ascribed to ether an increase in the molecular weight of the excluded
fraction, or to a decrease of the totd acidity of this fraction. Thus, by usng ges with
increesng separation power, a more efficient separation of the medium and smal molecular
weight molecules from the lage weight fraction is achieved, and consequently a better
section of the molecules with a larger molecular weight in this fraction. These observations
confirm the continuity of the molecular weight gradient from smdl to very large humic

macromolecules, consdered by many authors [6, 22].

Table |. E4/E6 ratio of unfractionated humic acids a different stages of composting and of
their fractions excluded from Sephadex gd G75 and G100.

E4/E6 HA E- HA (G75) E- HA (G100)
1 month 3.93 3.66 3.50
3 months 3.93 3.63 3.50
6 months 4.00 3.80 3.66
9 months 4,00 3.83 3.73

HA: unfractionated humic acids, E-HA: excluded humic acid fractions

3.2 FTIR Spectroscopy

The FTIR spectra of unfractionated humic acids GO at various stages of composting and of
the two fractions separated by the gds G75 and G100 (Fig. 2) show a great Smilarity of some
absorption bands with some differences in the intengty. This result indicates the maintenance
of the basc chemicad sructure of the unfractionated humic acids and of their fractions during
composting. The assgnment and interpretation of the bands were based on references [6, 7, 8,
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14, 15, 16, 17, 19] and are the following: (a) a broad band at 3300-3400 cmi?, assigned to H-
bonded OH groups (alcohols, phenals, organic acids) and N-H groups; (b) an intense pesk a
2920-2930 cmt, due to asymmetricd diphatic carbon, especialy CH,. () a less intense pesk
at 2855 cmt, due to symmetrical diphatic carbon CH,; (d) a broad band at 1630-1650 cni*
acribed to olefinic and aromatic C=C, C=0 (amide |) and quinones groups with a shoulder at
1600 cmi* corresponding to aromatic C=C, C=0, and/or C=0 of bonded conjugated ketones,
quinone, C=0 stretch of amide (1) and a second less marked shoulder at 1540-1550 cmi?, due
to amide Il and/or aromatic C=C; (€) a small band at 1460-1380 cm consisting of a wesk
peak at 1455 cm* corresponding to CHs and CH,, and a second, more pronounced pesk near
1420 cm corresponding to severa groups including phenolic OH, COO™ asymmetric stretch,
stretching of ortho-disubstituted aromatic rings, (f) a wesk band a 12651223 cmt due to
amide 11l or aromatic ethers; (g) a broad band a 1120-980 cm! consisting of a large pesk
centred near 1034 cm! characteristic of aromatic ethers, and possibly polysaccharides and S
O of slicates; and (h) two pesks a 520 and 470 cni* due to para-di-substituted aromatic ring
bend.

Comparison between the spectra of the excluded (f 1) and retained (f 1) fractions on G75 and
G100 (Fig. 2) shows the presence of the same besic FTIR bands, in agreement with Ouatmane
et d. [22], who suggested smilar chemica Sructure between fractions with various molecular
weights. However, some differences of the absorption intendty of some bands were observed
between fractions | and fractions .

Spectra of the excluded fractions | show well pronounced pesks a 1034 cmt, 2925 cm?,
2855 cmit, pesks with relatively high intensity are also observed near 1650

cmt, 527 and

470 cm’t, while the absorption intensity near 1600 cmi* and of the peak at 1420 cmi* are weak.

In contrast, the retained fractions Il are characterized by the disappearance of the pesks
centred a 1034 cm?, 527 and 470 cm' and the decrease of absorption near 1650 cni™.
However these fractions maintain the pesks at 1600 and 1420 cmi*, and shows the appearance
of new wesk peak at 1734 and 1180 cm* specific to COOH [16, 20], and a 1505-1510 cm*
which corresponds ether to amides 1l [11] or to aromatic ring stretch in lignine like structures
[18]. The G100-retained fractions exhibit a greater intensty of the peaks at 2920 and 2850
cm? and a stronger reduction of the pesk centred at 1034 cm?, in comparison to the G75-
retained fraction.
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Figure 2. FTIR spectra of the unfractionated humic acids GO of sawage dudge at different stages of
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Thus, in agreement with Tomikawa and Oba [31], the humic acid fractions characterized by a
high molecular weight consst of polycondensed aromatic dructure lignin-like condtituents
bearing peripherd lipidic and peptidic chains. In contrast, the fractions of low or medium
molecular weight are composed of low condensed lignin-like Structures with high content of
acidic functiona group.

The changes in the aromdticity and polycondensation degree during composting are reflected
by the differences of the ratios of the main FTIR pesks of humic acids and of excluded
fractions G75 and G100 recorded between the firgd stage (1 month) and the find stage (9
months) (Table I1). During composting an increase of the arométicity degree (1650/2925,
1650/2855) and of the polycondensation degree (1034/2925, 1034/2855, 1034/1540) of humic
acids and thar excluded fractions from G75 is shown together with lowering of diphatic,
lipidic and peptidic compounds. In contrast, the fractions excluded from G100 present only a
week increese in these raios Thus, during the humification process diphatic, lipidic and
peptidic compounds of large molecular weight are decomposed, and more oxidized and

polycondensed humic compounds gppear with relatively low molecular weight.

Table Il. Increase of the ratios of the main FTIR absorption pesks of unfractionated humic
acids and of ther fractions excluded on Sephadex gels G75 and G100 between the firgt
gtage (1 month) and find stage (9 months) of compogting.

Ratio HA (2) E-HA (G75) (1) | E-HA (G100) (1)
1650/2925 20 8 0.20
1650/2855 20 22 2
1034/2925 30 29 7.20
1034/2855 30.50 45 9.54
1034/1540 6 31.50 0.01

(1) theresults are expressed in %
HA: unfractionated humic acids, E-HA. excluded humic acid fraction on Sephadex gels
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Results similar to those described here were reported by Zhigunov and Simakov [32] who
found a higher proportion of the high molecular weight fraction in humic acids separated from
decomposing plant residues during the first stages of decomposition, with respect to the later
gsages. Inoko and Tama [21] dso suggested that many animd and plant residues entering the
s0il are decomposed and converted into humic compounds with a concomitant lowering of
molecular weight. Similarly, Tomikawa and Oba [31] found that with the progress of
humificetion, the rddive absorbance of large particle components and the polydisperson of
paticle weights are decreased, and that the degree of humification was maximum for the
fraction with medium or smdl particle weight.

3.3 UV/Visible Spectroscopy

UV-Visble spectra of humic acids extracted a various stages of composting show smilar
patterns (Fig. 3), which confirms the resemblance of the basc chemicd dructures of humic
acids a any stage of composting [4]. The decrease of absorbance of humic acid observed
during the firg month, and its following increase to find dage after 9 months of composting,
may be due to the initid minerdization phenomenon and find resynthess of complex humic
molecules during composting, as suggested by Senesi et d. [28].

0,8 +
o 06 —o— 9 months
(@]
= — - — 6 months
3 > — 1 month
<

0,2

0 T T 1
450 550 650 750

Wavelength (nm)

Figure 3. Ultraviolet -Visble absorbance curves of unfractionated humic acids
extracted from the sewage dudge compost a different stages of treatment

On the other hand, spectra obtained by dilutions (1/2, ¥, 1/8, 1/16, 1/32) of these humic acids
and their exduded fractions, show a dilution effect, indicaled by a maximum ultraviolet
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absorbance at 260-340 nm, in the figure 4 was shown the case of 9 months of composting.
This is atributed to more exposed C=0, COOH, and OH groups following separation by
dilution of the molecules or micdles previoudy bound or unfolding of molecular links, which
ae masked in the concentrated solutions [4]. This dilution effect increases with the increase
of the gel separation power from G25 to G100 (Fig. 4). According to Piccolo [25], during gel
permegtion, the presence of COO groups, indde humic acid micdles, induces dectrodtatic
repulson of negative charges and disruption to smdler aggregates from the origind
dructures. The edectrodatic repulson appears to momentarily overcome the attractive
hydrophobic forces that hold together the humic macromolecules. Thus, the smdl sub-units
formed are progressvely separated from the large fraction, and diffuse through the smdl gd
pores, thus ther eution is ddayed. The humic sub-units are findly euted for volumes typicd

of low molecular weight compounds.
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Figure 4. Ultraviolet-Visble absorbance curves at different dilutions (1/2, 1/4, 1/8, 1/16, 1/32) of
unfractionated humic acids extracted from the sewage dudge compost a 9 months of treatment, and
of their G25 and G100 excluded fractions on Sephadex gdl.
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4. Conclusion

Humic acids extracted from sewage dudge at different stages of composting have been
andyzed by vaious chemicd mehods (Chromatogrgphy on  Sephadex gd,
Ultraviolet/Vigble, FTIR Spectroscopy). The obtained results show a predominance of the
fraction excluded from the gd of high molecular weight, which condsts of polycondensed
aomdic of ligninlike dructures, bearing peripherd lipidic and peptidic chains. In contradt,
the fractions retained on the gl of low or medium molecular weight are composed of low
condensed lignin-like structures with a high content of acidic functiona group.

During gd permedtion, the presence of COO groups, indde humic acid micdles, induces
electrostatic repulson of negdaive charges, which overcome the humic hydrophobic forces
and then the disruption to smaler aggregates from the origind dructures. The smdl sub-units
formed are progressvely separated from the large fraction, and diffuse through the smal ge
pores, thus their eution is ddayed for volumes typica of low molecular weight compounds.
This dilution effect increases with the increase of the gel separation power.

During compogting, the diphatic, lipidic and peptidic compounds of large molecular weight
are decomposed, and more oxidized and polycondensed humic compounds appear with
relatively low molecular weight. Thus, with composting gppear the humic macromolecules
conggting mainly of molecular humic sub-units of Smilar chemica neture,
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Présentation :

Vu la complexitt de dructures humiques, nombreuses techniques chimiques
complémentaires sont générdement  utilistes dfin d'accumuler davantage des données
auffisantes pour S gpprocher de la dructure moléculaire de substances humiques et déterminer
les transformations produites au sein des dructures organiques au cours du processus
d'humification. Deux approches sont habitudlement utilistes « dedtructives ou non
destructives » dont leur progresson dépend de I'évolution des ingruments andytiques
chimiques modernes :

Approches non destructives : les substances humiques isolés sont andysés directement sans
atération chimique, ex : Spectroscopies FTIR et 13 C-NMR.

Approches dedtructives : les macromolécules de substances humiques sont chimiquement ou
physiquement dégradées soit jusqu'au niveau édémentaire « ex @ andyse démentare » ou a
différentes sous-unités qui sont par la suite isolées et identifiées « ex : andyse par
chromatographie phase gazeuse couplée a la spectrophotométrie de masse GC /MS aprés
Thermochimiolyse ou oxydation par CuO ou KMnQOg».

L’'objectif de présent travall et une caractérisation de I'évolution de dtructure d'acides
humiques au cours du compostage en e basant sur les différentes techniques : andyse
démentaire, IR-TF et ** C-RMN.

Pour extraire les substances humiques, I’ échantillon de compost des boues a différents stades
d évolution a é&é prédablement traté a H,O didillée afin d'extrare les substances non
humiques hydrosolubles (sucres, protéines) qui présentent une interférence avec les
substances humiques. Par la suite, I'extraction des substances humique est rédisée pluseurs
fois par une solution adcdine de NaOH (0,IN) jusqu'a décoloration de surnagent. Apres
centrifugation et filtration, les solutions regroupées pour chague échantillon ont é&é traitées a
H2S0O4 &fin de précipiter les acides humiques. Aprés isolation des surnagents d'acides
fulviques, les acides humiques sont resolubilisés par  NaOH (0,IN). Les anayses chimiques
sont effectuées sur les acides humiques lyophilisés gprés une éape de didyse pour diminer
les sals en exceés. Le dosage est rédisé par oxydation au KMNO,.

L'andyse démentare C, H, N est rédisée par un carbographe Fison Carlo Erba EA 1110, et
O par un Carbo Erba 1106. Le rapport E4/E6 est déterminé sur une solution de 2 mg d' acides
humiques lyophilisés qui est solubilise dans 25 ml de NaHCOs (0,025 M). L’andyse FTIR est
effectuée sur des padtilles de KBr avec 2 mg d' acides humiques lyophilisés.

L’analyse 13 C-NMR a été rédisée sur une solution de 100 mg d’ AH solubilisé dans 3 ml de
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NaOD/D,0 (0,5 M). Les spectres ont &é obtenus par un spectrometre Bruker AM WB 300
MHz utilisant un découplage H en soumettant les solutions a une fréguence de 75,469 MHz.
Les échantillons ont é&é soumis a une pulsation de 35° avec un temps d acquistion de 0,98
secs et un déa de rdaxation de 1,8 sec. Le temps d' acquisition totale est de 72 h. Les aires
dintégration sont : 0-110 ppm (carbone diphatique), 110-165 ppm (carbone aromatique),
165-200 ppm (carbone carboxylique).

Les réalltats de I'andyse éémentaire ont montré qu'au cours du compostage se produit
principdement une diminution de teneur en azote et une augmentation du rapport C/N, teneur
en oxygene et O/C (tableau 2). Ces changement sont attribués & une oxydation microbienne
des dructures diphatiques et peptidiques périphériques pour assurer leurs besoins
énergétiques au cours du compostage. Une |égére augmentation du rapport E4/E6 au cours du
compostage implique soit une réduction du poids moléculare des dructures humiques
probablement par dimination des composss diphatiques, soit une augmentation de leur
contenu en oxygene.

Les spectres FTIR du compost a différents stades d'évolution sont illustrés dans la figure ().
Les réaultats ont montré une diminution au cours du traitement de I’ absorbance des structures
diphatiques principdement lipidiques en 2920-2930 cml, avec une augmentaion de
I’ absorbance vers 1600, 1510, 1460, 1125, 1034 cmt, présentant des structures aromatiques
éthérifiées plus oxydées et polycondensées.

L'andyse *C-NMR des acides humiques (figure 2, table 3) montre au cours du compostage
une diminution sgnificative de résonance dans la zone 15-45 ppm assignée au carbone de
longues chaines diphatiques. En pardlde, se produit une augmentation de résonance en 130
165 ppm qui corresponds a des dructures aromatiques éthérifiées démontrées par une
perssance de pic de résonance des méhoxyles aromatiques en 56 ppm. Le carbone
caboxyligue a montré une diminution au cours de la phase de sabilistion originare de
I'intense biodégradation des lipides. La réaugmentation en phase de maturation peut étre
atribué a un accroissement des proportions en acides benzéniques avec le processus
d humification. Ces trandformations au cours du compostage mettent en évidence I’ oxydation
microbienne Sdective des composts facilement assmilables, comme, pa exemple les
chaines diphatiques péiphériques des sructures lipidiques et peptidiques. Ceci a contribué
avec un grand pat a la production de sructures aromatiques riches en groupements
fonctionnds. Ces derniéres dructures aromatiques sont resstantes a la  décompostion
microbienne et sont donc préservées pour condituer une large patie dacides humiques

néoformeés.
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Abstract :

The effect of composting on the chemica Structure of humic acids extracted from mixture
of sawage dudge and draw a different times of trestment was investigated by various
methods (elementd anayss, Fourier Transform Infrared and Carbon 13-Nuclear Magnetic
Resonance spectroscopies). The dtarting material was composed of the heterogeneous mixture
of eheified aomaic dructures bearing periphera long-chan lipidic, peptidic and
carbohydrate structures. The results obtained shows a decrease of aiphatic compounds during
compogting, in pardle with an increese of aromatic dructures - mainly those subdtituted by
functiond groups such as phenolic, methoxylic and carboxylic groups. These changes support
the preferentia oxidation of readily accessble moigties such as diphaic sde chains of lipidic
and peptidic dructures leading to the production of highly functiondized aométic
macromolecules. The latter compounds are resstant to microbid degradation and are
therefore preserved as part of the newly formed humic acid structures.

Key wor ds. sewage dudgel composting/ humic acids/ chemica structure/ humification.
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Résumeé :

L’'action du processus de compostage sur la sructure chimique des acides humiques
extraits de méange de boues résduaires de Sations d épuration e de pallle a &é suivie a
différents dades du tratement par andyse éémentare, spectroscopies Infrarouge a
Transformée de Fourrier et Résonance Magnétiques Nucléaire du Carbon 13. Le matérie
initid et compost dun méange hétérogene de dtructures aromatiques éhérifiées sur
lexquelles sont liées de longues chaines lipidiques et des structures peptidiques et
carbohydrates. Les résultats obtenus montrent une diminution, durant le processus de
compostage, des composes diphatiques, avec une augmentation relative des sructures
aromatiques principalement celles subdituées par des groupements fonctionnels tels que
phénols, méhoxyles, carboxyles. Ces trandformations mettent en évidence [I'oxidation
préférentidle des composés facilement accessbles, comme, par exemple, les chaines
diphatiques périphériques des sructures lipidiques et peptidiques, ce qui conduit a une
production de dructures aromeatiques riches en groupements fonctionnels. Ces derniéres
sont résstantes a la décomposition microbienne et sont donc préservées pour condtituer une

partie de la sructure d’ acides humiques néoformés.

Mots-Clés : boues résduares composagel acides humiques’ gructure  chimique/
humification.

1. Introduction

Composgting of sewage dudge has recently largely developed in order to obtan a more
auitable fertilizer and a safer product for agriculturd recycling then the gating materid. This
aerobic thermophilic biotreatment stabilizes organic matter and suppresses mgor pathogenic
populations [11, 12]. In addition, it is thought to reduce the bioavalabilty of heavy metds,
and enhance the biodegradation of organic pollutants.

However, the compost must reach tability and maturity in order to avoid possble adverse
effects during storage and use. According to numerous sudies, the amount and chemica
gructure of the humic substances, principdly humic acids, formed during composting
condtitute the main index for assessng the gability and maturity of compost [9, 12, 19, 21,
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28]. These humic subgtances originate from raw organic matter that has undergone a short
period of biotrandformation during composting compared to native humification processes in
soil [24, 26].

The progress of humification processes is rdated to numerous factors, such as the nature of
the dating materids, time and the oxidaive conditions of trestment that influence microbid
activities and thus the degradation of the composted materid. Geraamowicz and Byler [13]
showed that the relative increase of the degree of aromdicity and unsaturation of the humic
acids vary as a function of time and of the trestment used for sewage dudge (drying,
anaerobic digestion, composting with or without wood chips). DiazBurgos et d. [10], Senes
et d. [26] showed tha during composting the unstable organic compounds such as diphetic
and proten materids ae transformed through intense microbid activities to more dable
humic compounds with more polycondensed, oxidized, olefinic, or aromatic Sructures. This
is dmildre to the progressve aomdization, manly the increese of oxidized aomatic
dructures during netive humification processes occurring in soil that has been widdy
suggested by numerous authors [15, 27].

Other authors such as Almendros et d. [1] found that in mgority of cases for composted
fores and shrub biomass, the recacitrant materiad accumulated during composting was not
exclusvely aromatic in nature and that the presence of tannins may contribute, through ther
sdective preservation and thelr condensation reactions, to limit the decompostion of diphétic
biomacromolecules. This view was first proposed by Zech et d. [29] who considered that the
hypothesis of increesng aromaticity during humification was questionable, and that this is not
the dominant process. Bracewd | and Robertson [5] and Baldock et d. [3] showed that during
decomposition of naurd organic materids, akyl carbon accumulates, whereas aromatic
carbon, presumably derived from lignin structures accumulates as the carbohydrates, cdlulose
and hemicdluloses are utilised, but disappears with further decompostion to leave a residue
with high contents of akyl carbon.

The objective of this sudy was to determine the influence of composting on the chemica
gructure of humic acids in sawage dudge. It has to be emphasized that the sarting materid
has dready undergone a long period of aerobic-anaerobic lagooning treatment, and is
compaosed of various solid residues coming from urban discharge water.

Elementa anayss and spectroscopic techniques such as Fourier transform infrared (FTIR),
and carbon-13 nuclear magnetic resonance have been widdy used for amilar sudies We
have applied these methods to the humic acids extracted from the sewage dudge a different
stages of composting.
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2. Material and methods

Sewage dudge was taken from an anaerobic lagoon in an experimenta wastewater treatment
plant. Composting of mixture of sewage dudge (90 %) and straw (10 %) was performed for 9
months on a composting platform. In order to provide aerobic conditions, the mixture was
tuned over every 15 days. The progress of composting was followed by monitoring
temperature change [2]. Some previoudy determined physico-chemica characteristics of the
compost a different stages of treatment (TO: initid time and T1, T6, T9 corresponding to 1, 6
and 9 months of composting) are reported in table 1 [2].

Table 1. Change in vaious physico-chemicd characterisics of the sewage dudge
during composting

( nftoar?tfs) pH | CN |O.C. %% DEC% | ashoe (n';' ;1') . (n% Qi) .
70O | 730 | 2400 | 1774 | / | 6590 | 1910 | 994
T1 | 740 | 2140 | 1618 | 2000 | 7070 | 17.45 | 880
T6e | 673 | 1640 | 1426 | 4000 | 7630 | 2080 | 1160
T9 | 677 | 1524 | 1345 | 4150 | 7678 | 2280 | 12.70
%% of dry weight

O. C. : Organic carbon
H. S. : Humic substances

DEC : Decomposition rate

H.A. : Humic acids

To extract humic substances, the samples (30 g) were successvey first treated three times
with 40 ml of didilled H20 to remove the non-humic, water-soluble substances (sugars,
proteins), to avoid interference between these compounds and humic substances. The
extraction of humic substances was then carried out with 40 ml of NaOH (0.1M). Extraction
was repeated several times until uncoloured solutions were obtained. Centrifugation was
caried out a 4000G for 15 min, and the supernatants filtered through Whatman paper. The
filtered solutions of each sample were combined and precipitated by acid trestment with 1.5M
H.SO, for 24h a 4°C. The precipitated humic acids were separated from fulvic acid solution
by filtration through Whatman paper and redissolved in 0.1IM NaOH. The humic acid solution
obtained was didyzed with a Spectra-por menbrane (7500 Da) to eiminate excess sdts. The
dosage of humic acid was made by KMnO4 oxidation [6].
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The lyophilized humic acids were andysed by various chemica techniques:

Elementd andyss was performed for C, H, N on a Fison Carlo Erba EA 1110, and for O on a
Carbo Erba 1106.

The E4/E6 ratio was determined as described by Chen et d. [7]. The absorbance was
measured a 465 and 665 nm after dissolving 2 mg of freeze-dried humic acids in 25 ml of
NaHCOs3 (0.025 M).

Infrared (FTIR) spectra were recorded as KBr pellets (250 mg of dried KBr and 2 mg of
lyophilized humic acids pressed under vacuum according to Cross [8]) with a FTIR Perkin
Elmer 1600 spectrophotometer over the 4000 to 400 cm-1 range, at arate of 16 nim/s.

13 C-NMR spectra with 1H broadband decoupling were recorded at 75.469 MHz on a Bruker
AM WB 300 MHz Spectrometer. The solution for NMR examination was prepared by
dissolving 100 mg of humic acids in 3 ml of NaOD/D-0 (0.5 M). The spectrum was obtained
usng inverse-gated-decoupling to suppress the nuclear Overhauser enhancement in order to
obtain quantitative results [23]. Acquigtion time was 0.98 sec, relaxation delay was 1.8 sec,
pulse of 35 degrees, tota acquidtion time was 72 h. Free induction decays were processed by
appling 50 Hz linebroading and basdine corrections. The integrated areas of the spectrum
integrated were: 6110 ppm (aiphatic carbon), 110-165 ppm (aromatic carbon), 165-200 ppm
(carboxylic carbon).

Results and Discussion

3.1. Elemental analysis

Elementd andyss and E4/E6 ratio of humic acids extracted from the sewage dudge a
different sages of composting, and the mean vdues for soil humic acids proposed by
Schnitzer [25] are reported in table 2.

The results reveded a dgnificant decrease of N content and an increase of the C/N ratio
during compogting, in pardld with a substantia increase of O content and a dight increase of
O/C. However, no dgnificant variations were observed for H and C contents. The above
changes are atributed to the development of microbid activities during composting that use
the readily available organic matter such as diphatic and nitrogenous dructures as energy
source. Thus, the oxidative microbial degradation of the Sde chains of nitrogen-containing
components linked or adsorbed to a polymers in the garting materiad lead to the increase of
the relaive aundance of more oxidized aromatic Sructures. The absence or no sgnificant
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diminution of C and H was probably due to the concentration effect related to the decrease of
compost weight during decomposition.

Table 2. Elementd compostion and E4/E6 ratio of the humic acids extracted
from the sewage dudge compost at different stages of treatment

atomic ratio
c? H?2 o? N2 E4/E6
C/N C/H o/IC

Stages
(months)

TO 4890 | 6.87 | 3860 | 561 | 10.00 | 0.59 0.59 3.70

T1 4920 | 642 | 3990 | 446 | 1286 | 0.64 0.60 3.93

T6 4784 | 650 | 41.00 | 458 | 1218 | 0.61 0.64 4.00

T9 48.76 | 6.59 | 4000 | 468 | 1216 | 0.62 0.63 4.00

HAS | 56.20 | 4.80 | 3550 | 3.20 | 2050 | 1.00 0.50 5.00

0% Calculated on organic matter basis
®HAs. Humic acid of soil mode (Schnitzer, 1972)

Similar results were observed by other authors reporting a decrease of N content in humic
acids of mature compost compared to uncomposted dudge and straw mixture [10, 12, 13].
These authors suggested a partia loss of N-contaning groups and diphdic dde chans
following intense minegdizaion through microbid activity during composting, and formeation
of more polycondensed, oxidized, olefinic and aromatic humic acids.

The E4/E6 redio exhibited a dight increase during compogting that probably originating
from reduction of the molecular weight of the humic acids through loss of ther diphatic
compounds and/or increase of their oxygen content as suggested by Chen et ., [7].

Compared to the humic acid modd of soil proposed by Schnitzer et d. [25], the humic acids
of the dudge compost are characterized by higher levels of H, N, O and higher O/C ratios, ut
lower C content, C/N and C/H ratios. This can probably be atributed to the richness of the
dudge that contain organic wastes, in peptidic compounds and aso to the low degree of
aromatization of this young humic materid [24, 26]. On the other hand, in addition to ther
high oxygen content, the E4/E6 ratio of the humic acids in sawage dudge compost was below
that of soil humic acids a dl stages of compogting. This is condstent with the suggestion of
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Riffadi e d. [24] and Piccolo et d. [22] about the occurrence of large oxidized

macromolecular humic structures in sewage dudge wastes.

3.2. FTIR spectra

The FTIR spectra of the humic acids extracted at various stages of composting exhibit the
same absorbances indicating tha no noticesble quditative changes occurred  during
processing, but these gpectra differ in the reldive intendty of some bands (Figure 1). The
assgnments of the main recorded bands reported in numerous studies [4, 13, 17, 19, 25|, are
a broad band at 3300-3400 cm corresponding to H-bonded OH groups of acohols, phenols
and organic acids, as well as H-bonded N-H groups;, a pesk at 2920-2930 cm from C-H
stretching of akyl structures, a broad band a 1630-1650 cmit with a first shoulder a 1600
cm? produced mainly by aromatic C=C, C=0 in amide (I), ketone and quinone groups, the
second less marked shoulder at 1540-1550 cm characterises amide (I1); a less intense band
between 1460-1380 cm* corresponds to several chemica groups such as CHs, OH of phenols,
COO" and/or ortho-disubstituted aromatic rings, a weak band a 1265-1223 cmi* produced by
amides or ethers; a broad band between 1120 and 980 cmi?, with a sharp pesk centred near
1034 cm! mainly characterizes aromatic ethers, but carbohydrates and silicates aso absorb in
this zone.

All spectra showed a high intensity for three bands 3400, 1650, 1034 cm’. The first
corresponds to H-bonded OH groups, OH...OH...OH and/or N-H groups, the second one
arises mainly from benzoic compounds and the third one is produced mainly by ether linkages
C-0O-C. These characterigtics confirm the presence of highly oxidized polymerised humic acid
Sructures in the sawage dudge.

During compogting process, the gspectra exhibit a sgnificant decrease of the rdative
absorbance of diphatic compounds, mainly lipid chains around 2920-2930 cmi’, with an
increase of absorbance at 1460 and a strong increase a 1034 cm?, as well as the appearance
of new smal pesks around 1600, 1510 and 1125 cmi’ attributed mainly to aromatic ethers
from lignin-like dructures. This confirms the decrease during compogting of diphétic
structures and the increase of more oxidized, polycondensed aromatic structures.

Similar results were obtained by Garcia et d. [12], Geraamowisz and Byler [13]: a decrease
during dudge compogting of the intendty of bands corresponding to diphatic components,
amides, carboxyl, ketone groups and carbohydrates and an increase of bands assigned to

aromatic structures.
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Figure 1. FTIR spectra of the humic acids extracted from the conposted sewage dudge at different
stages of trestment.
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3.3. ¥ C-NMR Spectra

Humic acids generdly exhibit smilar resonance in liquid-state **C-NMR spectra at different
times of compogsing, however the intendties of the resonances change sgnificantly during
composting (figure 2). The interpretations of the spectres were based on numerous studies [1,
3, 12, 13, 14, 22]. The signals at 14.6, 16.7, 19.2, 22.9, 25.2, 29.4, 33.5, 37.3, 41.4 and 46.2
ppm ae atributable to paraffinic C in dkyl chans. The man dgnd a 294 ppm is
characterigtic of (CHy)n fatty acid chains [16, 20]. The diphatic carbons substituted by
oxygen and nitrogen are usualy observed in the 50 to 105 ppm region. The prominent sgnd
around 56.5 ppm is manly produced by methoxyl groups of aromatic ethers [22]. Amino
acids generdly exhibit a sgnal around 61.5 ppm. Carbohydrates appear a 73 ppm, frequently
around 70-90 ppm and at 102, 106, 111.5 ppm which corresponds to anomeric carbons.
Unsubgtituted aromatic C shows dgnds a 1189 and a 128 ppm. Olefinic C may aso be
included in this region. Carbonsubgtituted aromatic carbons appear around 134.6, 137.5 and
139.7 ppm. The sgnd a 152.7 ppm is manly produced by phenolic carbon, aromatic ethers
and/or N-substituted aromatic carbons. The high resonances at 169 and 174 ppm may arise
from phenolate, carboxylic and amide groups. 3C-NMR spectroscopy indicates the presence
of heterogeneous dructures in the humic acids extracted from the sewage dudge. During
compogting, the diphatic area shows a dgnificant decrease of resonance in the 15-45 ppm
interval corresponding to long diphatic chains. Subgtituted diphatic carbons usudly  exhibit
high resonance, and are mainly atributed to methoxyl groups of aromatic ethers at around 56
ppm. Thus, the latter structures are highly resstant to microbia degradation compared to
other akyl groups. In fact, Huang et d. [18] observed the persstence of a peak at 57 ppm in
Cdluna vulgaris litter after natura degradation for 23-years. In the arométic area, the
resonance of subgtituted aromatic structures around 130-165 ppm shows an increase
compared to unsubstituted aromatic signals around 110-130 ppm.

Comparison of integrated aress. diphatic (0-110 ppm), aromatic (110-165 ppm) and
carboxylic (165-200 ppm) regions (Table 3) shows a high proportion of diphatic carbon
compared to aromatic and carboxylic ones. The diphatic character remains ill important
after compogting of the dudge.
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Figure 2. *C-NMR spectra of the humic acid extracted from the composted sewage sludge at
different stages of trestment.
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Table 3. Changes of carbon digtribution in humic acids of the sewage dudge during
composting

( rﬁ(")ﬁ% Aliphatic® Aromatic® Carboxylic
T0 69.61 12.35 18.03
T1 64.43 24.28 11.29
T6 64.64 20.65 14.70
T9 63.31 21,56 15.13

#Values are expressed as percentages of the whole spectrum area

The dgnificant contribution, in the diphatic area, of methoxyl groups of aromatic ethers and
their persstence to microbia degradation can explain why a low decrease of diphatic carbons
took place. This may dso explain the dight decrease of H and C contents —observed above by
dementd andyss-, despite the sgnificant decomposition of the diphatic structures of lipidic
or nitrogen-containing compounds. Aromatic carbon shows a high increase doubling the
origind amount. Carboxyl carbon shows a decrease during the sabilization phase (1 month),
and then increases during the maturation phase. The decrease of resonance in the carboxyl
area during the gdabilizetion phase may originate from the intense degradetion of lipids. The
subsequent increase during the maturation phase is probably related to the increase of the
proportion of benzoic sub-units. These findings are in agreement with those of Garcia et d.
[12] and Gerasmowisz and Byler [13].

Treeting together dl these results show the heterogeneous compostion of humic acids
extracted from the sewage dudge. There is a srong contribution of long-chan lipids and
recacitrant etherified aromatic Structures, beside peptidic and carbohydrate structures. In fact,
the sewage dudge originate from various liquid wastes, which have undergone microbid
degradation during treatment in the wastewater plant. So, they are composed mainly of
resdues of dead algae, fungi and bacteria resulting in peptides and lipidic chain presence,
besides materia recacitrant to microbial degradation like the resstant etherified structures.

During tretment by compoging, proliferating microbid populations use the readily
degradable diphatic compounds, primarily lipidic and peptidic molecules, as a source of
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energy. In pardld, aromatic dructures, mainly those subgtituted by phenolic, methoxylic and
carboxylic functiond groups showed an increase with trestment time. The results obtained
indicate that with the duration of compoging, the dating materid and mainly reedily
degradable compounds such as diphatic sde chans linked to polymers can be oxidized,
leeding to the production of more highly functiondized aromatic dructures thet contain a
greater proportion of hydroxyl, methoxyl, carboxyl and carbonyl groups. These resgtant
structures are so preserved to become part of the new-formed humic acids. Contents of humic
acids shows during composting an increase from 9.94 to 12.70 mg per g of dry compost
(Table 1). Thus, these findings are congstent with the increase in the degree of polymerisation
and aomaticity during compogdting resulting from the humification process. The duration of
treestment, the dructure of the starting materid and aerobic conditions have a clear influence

on the humification processes occurring during composting.

4. Conclusion

Structural changes of the humic acids extracted from a mixture of sewage dudge and straw
during composing were followed usng vaious andyticd techniques (dementa andyss,
Fourier transform infrared spectroscopy, *C-NMR). The results obtained indicate that the
dating materid is an heterogeneous mixture of etherified arometic dructures bearing
peripherad long-chain lipidic, peptidic and carbohydrate sructures. During composting,
through the devdopment of intense microbid activity, oxidative degradation mainly of
readily accessble compounds occurs such as that of diphatic Sde chains of lipidic and
peptidic dructures. This leads to the production of highly oxidized and polycondensed
aomatic macromolecules. The latter compounds, as biopolymers ressant to microbid
decomposition, are preserved to become pat of the new-formed humic acids. These
findings show tha humification occurs during compogting, hence the dability and
meaturation of the end product.
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Présentation :

Nombreuses éudes ont attribué la maturité du compost a sa teneur en substances
humiques et leur sructures. Cependant, les chercheurs sont encore en controverse pour
atribuer la dabilité et maurité dun compost a une prédominance dans les dructures
humiques dunités aromatiques ou composés diphaiques dables. L’origine de ces
contradictions trouvées peut ére lier a pluseurs facteurs comme la source et le degré
d évolution de la matiere humique, la technique d'extraction, les méthodes de purification, les
andyses chimiques utilisés et d autres (Gonzalez-vila et d. 1983).

La ddipidation est consdérée une éagpe importante dans les protocoles dextraction de
substances humiques. Dans les boues résiduares, les acides gras et dicarboxiliques ont éeé
démontrés tres prédominantes (Hernandez et a. 1990). Piccolo et a. (1990) and Preston and
Schnitzer (1984) suggérent que les acides gras forment dans les substances humiques des
esters phénoliques ou sont partiellement adsorbés par des forces non-covadente type H ou van
der Wads. Aingd, la purification permet disoler des dructures plus homogenes et mene a
obtenir par la suite des informations représentatives sur les changements de la dite «vrae »
dructure macromoléculare humique en employat différentes techniques chimiques «
Spectroscopiques.

Dans ce chapitre on va aborder une comparaison entre les structures d’ acides humiques non
ddipidés et ddipidés a difféerents dades de compostage a I'aide de différentes méthodes
chimiques : Andyse Elémentaire, Infra-rouge FTIR, Spectroscopie 13C-RMN.

La composition éémentaire et le rgpport E4/E6 des acides humiques non-purifié AH et ceux
extraits gores dimination des lipides a différents sades de compostage sont illustrés dans le
tableau (1). Les acides humiques extraits du mélange des boues initides apres diminaion des
lipides (LFHAs 0) en comparason aux acides humiques extraits sans purification préaable
(HAQ) montrent des teneurs en C, N et un rapport C/H éevés, mais des teneurs en O, Het
rapport C/N plus bas. Ces différences pourraient étre attribuées a une richesse des (LFHASs 0)
en dructures aromatiques et en composés contenants |’ azote, en raison dune augmentation de
leur intengité aprés dimination des lipides, principaement de longues chaines d’ acides gras.

Au cours du compostage, les acides humiques soit délipidés e non dédipidés montrent des
changements tres dgnificatifs de I'azote qui diminue e de I'oxygéne qui augmente. Le
rgpport C/N montre une augmentation tres dgnificative. Ces changements au cours du
compostage sont expliqués par une utilisation microbienne sdective de Structures peptidiques,

and quune oxydation de dructures diphatiques périphériques. Les diminutions non
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ggnificaives de teneur en C et H peuvent ére liées a un effet de concentration due a une
diminution du poids du compost par décomposition du substrat organique.

Les teneurs en acides humiques ddipidés montre une grande augmentation au cours du
compostage comparé aux acides humiques non dédipidés. Ce qui peut ére attribué soit a une
richesse des AH purifiés en dructures aromatiques polycondensées ou soit les vaeurs sont
ous-edimées dans le cas des AH non purifiés puisgu’en tient compte de la diminution des
acides gras au cours du compostage.

Les gpectres FTIR des acides humiques délipidés et non-ddipidés extraits a différents stades
de compostage montrent les méme zones d absorbances indiquant sur une conservation de
dructures chimiques de base méme apres ddipidation et au cours de tratement par
compostage (figure 1, tableau 2). Cependant, des variations d'intensité d absorbance peuvent
étre remarquer dans certains zones. Les principades changements notés suite a une ddipidation
antérieure sont une dimination des dructures qui absorbent environ 3400, 2920, 1600, 1450-
1400 and 1100 cmit correspondant aux structures aliphatiques tel de longues chaines d'acides
gras et carbohydrates avec une extrémité carboxylique. D’autres structures montrent une
grande absorbance environ 1652, 1540 et 1230 cm?, atribué aux structures contenant |’ azote
e aux dructures aromatiques éhérifiées dont I'intensté augmente suite a une éimination
d acides gras des structures humiques.

Au cours du compostage se produit dans les deux cas d acides humiques (HAO) et (LFHAS 0),
une diminution des structures qui absorbent vers 2920-2930 et 1540 cm* confirmant une
utilisstion microbienne des dructures diphatiques et peptidiques. Alors qu' une augmentation
de dructures aromatiques éherifiées et démontrée par une augmentation de I'intendté
o absorbance environ 3400, 1600, 1510, 1460, 1230, 1034, et 1125 cmi™.

Les spectres 13C-NMR des acides humiques ddlipidés ou non-ddipidés sont illustrés igure 2,
tableau 3). Les spectres des acides humiques délipidés montrent une bonne résonance avec
une grande intensté de dructures aromatiques. L’intégration des spectres a montré que la
ddipidation mene a une diminution du carbone diphatique et une augmentation de I'intensité
du carbone aromatique (tableau 4). A peu prés 45 % des dructures diphatiques sont
diminées, qui pourrait correspondre a des acides gras libres. Aind, une bonne résonance des
Spectres gores ddipidation pourrait ére liée au fat que suite a une dimination des lipides les
substances humiques ont réduit leur tendance a former des agrégats dans la solution, et par la
suite réduction de leur complexité stéréochimique.

Les spectres a différents stades de compostage présentent des signaux de résonances a des

zones amilaires, mais dont les intensités différent au cours du processus.
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Le carbone diphatique a montré une diminution surtout dans la zone 15-45 ppm corresponds
au carbone paraffinigue —CH, dans les chaines diphatiques longues. Le carbone paraffinique
et démontré le plus facilement assmilable par les populaions microbiennes comme source
dénergie. Dans la zone 45110 ppm, le carbone du groupement methoxyle des éhers
aromatiques montre toujours un grand signa de résonance au cours du compostage lié a une
grande résistance de ce type de carbone a la dégradation microbienne. En padlée, le
carbone aromatique montre une augmentation d'intendté liée en méme temps au processus
d humification, and qua un effet de concentration suite a une décompostion du carbone
diphatique. Alors que le carbone carboxylique montre une diminution dans la phase de
dabilisation et augmente dans la phase de maturation. La premiere diminution peut ére
expliquer par une décompostion des acides diphatiques ou amides. L’augmentation en phase
de maturation est liee a une grande formaion des unités d'acides benzoiques lors de
I’humification. L’ensemble des variations enregistrées au cours du compostage sont
importantes dans le cas des acides humiques délipidés. Aingd, la présence des lipides ou acides

gras pourrait introduire des sous-estimations.
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Abstract :

Structura  changes in humic acids (HAS) extracted dfter lipid removd from sewage
dudge during compoding were investigaled using various chemicad methods (dementd
andyss, Fourier transform infrared spectroscopy and 3C-nucler magnetic resonance
spectroscopy). Compared to non-purified HAS, lipid-free HAs (LFHAS) exhibit higher C and
N contents and high absorbance around 1652, 1540 and 1230 cm®, which indicates the
intendty of the etherified aromatic dructures and nitrogen-containing components. Less
absorbance around 2920, 1600, 1414 and 1100 cm' could be assigned to their low level of
diphatic compounds, mainly those with a caboxyl group. According to *C-NMR
spectroscopy, dmost 45 % of diphatic structures are removed by lipid extraction and these
correspond mainly to long-chain fatty acids. During compogting, sgnificant decompostion of
non-substituted alkyl structures.

Key words. lipid-free humic acids sewage dudge, compogting, etherified aromatic

gructures.
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Résumeé :

Les changements structuraux des acides humiques extraits des boues résiduaires apres
dimination des lipides ont &€ suivis lors du compostage en employant différentes méthodes
d anayse chimique (anadyse démentaire, spectroscopie Infrarouge a Transformée de Fourrier
et Résonance Magnétiques Nucléaire du Carbone 13). Comparé aux acides humiques norn
purifiés HAS, les acides humiques extraits de compost ddipidé montrent un taux de carbone C
et d’azote N élevé et une grande absorbance pour les longueurs d’ onde de 1652, 1540 et 1230
cm?, indiquant une forte présence de structures aromatiques éhérifiées et de composants
contenant de I’azote, tandis qu’une absorbance moins marqués autour de 2920, 1600, 1414 et
1100 cm' pourrait é&re liée & une présence plus faible en composés diphatiques,
principdement ceux ayant des extrémité carboxyles. Sdon I'andyse spectroscopique 3C-
NMR, prés de 45 % des structures diphatiques sont éiminées lors de la ddipidation en
relaion avec I'dimination des acides gras libres. Au cours du processus de compostage, les
principdes transformations enregistrées sont une décomposition des dructures akyles nor
subgtituées, une décomposition des composes azotés et en pardlde une augmentation des

structures aromatiques éthérifiées.

Mots clefs : acides humiques, boues résduares, compostage, dructures aromeatiques

etherifiés.

1. Introduction

Composting is a useful method of producing a sabilized product from dudge waste that can
be used as a source of nutrients and soil conditioner in the fiedd. Compost has the advantage
of improving soil dructure and fertility by increesng the proportion of dable humic
subgtances in the soil (Hsu and Lo, 1999). However, sometimes harmful effects can arise after
gpplication of unmatured composts with incomplete gtabilisation or biotransformation of the
organic fraction into stable humic substances (Mathur et a., 1993; Déportes e d., 1995). The
content and structure of the humic substances in compost have been investigated in numerous
gudies as the main indices for assessng compost maturity (Garcia et a., 1992; Ouatmane et
a., 2000; Tomati et d., 2000). However, the structure of humic materid is 4ill controversad.

Some dudies suggest the predominance of aromatic units in humic substances, whereas others
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have shown that many humic extracts contain largely diphatic structures. Many factors such
as the origin of humic materid, the extraction technique and the purification methods are
responsible for discrepancies found (GonzadezVila et a., 1983). Some studies are based on
the hypothess reported by Schnitzer and Khan (1972) and Schnitzer et d. (2000) that humic
acids could be assumed to be highly cross-linked aromatic polymers of high molecular weight
with covdent carboncarbon, ether and ester-linkages connecting the subgtituted aromatic
moieties. Others support humic substances as groups of Smilar particles which are associated
by weak covdent and noncovdent bonds to “homogeneous’ aggregates, which in
unfractionated humic substances form large mixed aggregates (Wershaw et d., 1977; Ficcolo,
1997). In dudge humic stuctures, dicarboxylic and fatty acids were reported to be the most
abundant compounds (Hernandez et al., 1990). Fatty acids or free lipids are not considered to
be true condtituents of humic dructures by some authors, eg. Reévelllé et a. (2003). Lipids
have been shown to be present as an admixture, or held by non covdent bonds to humic
macromolecules. Piccolo et a. (1990) and Preston and Schnitzer (1984) suggested that fatty
acids occur in humic substances partly as phenolic esters and partly adsorbed by weaker
forces such as H-bonding and van der Wads forces. They dso disurb chemicd and
spectroscopic analysis of humic substances. The *C-NMR spectra of humic substances are
usualy reported to exhibit a good sgna/noise ratio, but to be poorly resolved because of their
heterogeneous nature and their tendency to aggregate or to form micdle-like structures. Other
causes for poor resolution, such as the presence of paramagnetic, organic-free radicas or
metd ions, were not found to have excessive influence on line broadening in humic
substances spectra (Preston and  Schnitzer, 1987). Therefore, purification is needed to
eiminate the weekly bound long akyl chains from the raw humic materid. It removes the
extractable monomes o fragments that intefere with the andyss of the man
macromolecular ructure of humic substances. Purification permits the isolation of the more
homogenous dructures and leads better representative information about the true changes of
humic macromolecular dructure when usng various chemicad and spectropic  techniques
(dementd andysis, Fourier transform infrared andysis [FTIR] and 3C-NMR spectroscopy).
GonzdezVila e d., (1999) suggest tha a sysemdic study of organic materiad of compost
should include the characterisation of both the colloidd organic fraction (which conforms to
the operationdly defined compost humic substances) and the "extractives' (lipids and water-
soluble products). Therefore, this study was carried out in order to compare the humic acids
(HA9) extracted from uncomposted dudge after lipid removd, lipid-free humic acids (LFHAS
0), or without lipid remova (HAs 0). The dructurad changes in LFHAS were aso investigated
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during the course of composting. Elementa andysis FTIR and *C-NMR) were used for
andyss, because information gained from each andyticd technique is important and because
individua techniques complement each other. When used together, they provide an unbiased
andyds as agang the Sdectivity that each individud technique may impat (Chefetz e 4d.,
2002; Hafidi et al., 2004).

2. Materialsand M ethods

2.1. Composting

Sewage dudge from an anaerobic lagoon in an experimentd wastewater trestment plant in
Marrakech city (Morocco) was mixed (90:10) with straw and composted in a hegp for 6
months on a purpose-built plaform. To provide aerobic conditions the mixture was turned
every 15 days. The progress of composiing was followed by monitoring the temperature.
This pesked at 52°C after 7 days of the stabilization phase and then decreased to 32° C during
the maturation phase (Amir and Hafidi, 2001). Sampling was caried out a different stages
during composting. These were a the initid mixing stage, after 1 month and after Sx months.

2.2. Purification pre-treatments

Free lipids were removed before extraction of humic substances usng a 2:1 chloroform:
methanol mixture (Lichtfouse et d., 1998). Lipid extraction was caried out three times at
4°C using 15 g fresh samples with 120 ml solvent mixture.

These pre-trested samples were then subjected to evgporation to remove remaining solvent,
and they were then washed three times with water to remove other non-humic water-soluble
molecules, such as sugars and proteins, which might interfere with the analysis of the humic
substances.

2.3. Humic acid extraction

Extraction of humic substances from the purified samples in 0.1IM NaOH was repesated
severd times until colourless solutions were obtained. After centrifugation and filtration, the
solutions were pooled and precipitated by acid treatment with 3M HSO,4 at 4°C for 24 h. The
precipitated HAs were separated from the fulvic acid solution by filtration and then re-
dissolved in 0.IM NaOH. The humic acid solutions obtained were freeze-dried after diayss
usng a Spectrapor membrane (1000 Da) to diminate excess sdts. The humic acid content
was caculated after freeze-drying aknown volume.

2.4. Humic acid analysis

The chemicd gructure of the humic acids was investigated by various techniques:
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Elemental analysis was performed for C, H, O and N on a Carlo Erba EA 1112 anadyser.

E4/E6, the ratio of the absorbance of 2 mg freeze-dried HAs in 25 ml 0.025 M NaHCOg3, was
measured at 465 and 665 nm using a U.V. Unicam SP 1800 spectrophotometer

FTIR spectra were recorded from KBr pellets (250 mg dried KBr and 2 mg freeze-dried HAS
pressed under vacum) with a FTIR Perkin Elmer 1600 spectrophotometer over the 4000 to
400 cm! range, a a rate of 16 nm sec’l. 13C-NMR spectra with 1H broadband decoupling
were recorded a 75.469 MHz on a Bruker AM WB 300 MHz spectrometer. The solution was
prepared by dissolving 100 mg HAs in 3 ml 0.5 M NaOD (NaOH/D,0). The spectra were
obtained usng inverse-gated-decoupling to suppress nuclear Overhauser enhancement and
provide quantitative results (Preston and Schnitzer, 1984). Acquistion time was 0.98 sec,
relaxation delay 1.8 sec, pulse of 35° totd acquistion time 72 h. Free induction decays were
processed by applying 50 Hz line broadening and basdline corrections (Wilson et a., 1983).
Chemicd carbon digtribution was estimated from the ratio of integrated areas d the spectrum
to the whole spectrum area: 0-55 ppm (akyl carbon), 55-110 ppm (alkyl carbon substituted
by oxygen or nitrogen), 110-165 ppm (aromatic carbon), and 165-200 ppm (carboxylic and
amide carbon).

3. Results and discussion

3.1. Elemental analysis

The éementa compostion of unpurified HAs and LFHAS extracted at different stages of
composting are illudrated in table 1. HAs extracted from initid dudge after lipid removd,
LFHAs 0, when compared with HAs extracted without lipid pre-purification (HAs 0), show
relatively higher C and N contents and C:H ratios, but lower contents of O and H, and C:N
and O:.C ratios. This could be attributed to their high content of aromatic Structures and
nitrogen-containing components, owing to an increase of ther intendty following the removd
of lipids manly long-chain faity acids. Piccolo et a. (1990) found that the percentage of N
increased in the humic structures isolated after purification. The low content of O is attributed
to loss of carboxyl groups of fatty acids. During composting, a decrease in C, H and
especidly N occurred with an increase of O, and of C:H, C:N and O:C ratios. This could be
explaned by the oxidative microbid degradation of N-containing components in the darting
materia, which results in an increase of more oxidized aromatic structures (Amir et d., 2004).
Studies have adso suggested a partid loss of N-containing structures and diphatic Sde chans
during composting, and formation of more oxidized aromatic humic acids (Garcia et al., 1992;
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Diaz-Burgos et d., 1994). In the raw materid, the levd of LFHAS O is less than the levd of
HAs 0 expressed as dry weight of raw dudge (Table 1). The cdculated difference between
contents of HAs 0 and LFHAs O implies that about 13.8% could represent the long-chain fatty
acid removed by purification and which have been accounted for in the levd of HAs O.
During compoging, the level of LFHASs incressed markedly compared with the level of
unpurified HAs (Table 1). This difference could be attributed partly to an underestimation of
unpurified HAs resulting from a decrease in the amount of free fatty acid isolated with them. .
Indeed, in the course of composgting, microbid populations could use fatty acids readily as a
source of energy. The high intendty of the condensed aromatic carbon in LFHAS could aso
explan this difference. The E4/E6 ratio of LFHASs is beow those of HAs without lipid
removal, which may be explained by the fact that the compounds remaining in LFHAS , after
lipid removd, are manly condensed aromatic dructures. The dight increese in the E4/E6
ratio during compoging could originate from reduction in the molecular weight of the HAs
through loss of ther diphatic compounds and/or from the increese of their oxygen content
(Amir et d., 2003).

Table 1. Elementd compostion and E4/E6 raio of the unpurified humic acids HAs and of lipid-
free humic acids LFHASs extracted from composted sewage dudge at different stages of trestment.

Atomic ratio HA
Samples c® H? N? o? E4/E6 amount
C/H C/N o/C (mg g'l)b
LFHAs O 51.14 6.45 6.10 36.31 0.66 8.39 0.53 1.62 8.57
LFHAs 1 49.86 5.87 4.46 39.81 0.71 11.17 0.60 1.79 15.00
LFHAs 6 50.08 5.90 4.77 39.26 0.71 10.50 0.59 1.94 17.57
HAsO  48.90 6.87 5.61 38.60 0.59 10.00 0.59 3.70 9.94
HAS1™  49.20 6.42 4.46 39.90 0.64 12.86 0.60 3.93 8.80
HAs 6  47.84 6.50 4,58 41.00 0.61 12.18 0.64 400 11.60

20 calculated on organic matter basis, ° dry weight basis

* Amir et d. (2004)
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3.2. FTIR spectra

The FTIR spectra of HAs 0 and LFHAS from dudge at different stages of composting (Fig. 1)
exhibited smilar pesk locations, but the rdative intendty of the absorbances changed with
lipid remova and between LFHAs isolated a different stages of composing. The
assgnments of the man bands, based on numerous studies (Gerasmowisz et d., 1985;
Hermnandez et d., 1990; Ricca and Severini, 1993; Gonzalez-Vila et a., 1999; Amir & 4.,
2004; Hafidi et d., 2004) are givenin Table 2.

Compared to unpurified HAs O, LFHAs 0 showed a high incidence of Structures absorbing
around 1652, 1540 and 1230 cm?, assigned to etherified aromatic structures and N-containing
compounds. However, these LFHAS are less rich in compounds absorbing around 3400,
2920, 1600, 1450-1400 and 1100 cm corresponding to diphatic structures such as long-
chain fatty acids and carbohydrates with a carboxylic extremity.

During composting, there was a decrease in absorbance around 2930 cmi?, and 1540 cmt
related to microbid oxidation of diphaic and peptidic compounds, whilst the incresse of
absorbance around 3400, 1600, 1400 and 1230 cm! is atributed to the incressed relaive
intensty of phenolic and etherified aromatic structures.

Table 2. The main absorbance bandsin FTIR spectraand their assgnments

Bands and peaks (cm™) Assignments

H-bonded OH groups of acohols, phenols

3300-3400 cmi? and organic acids, as well as Hbonded N-H
groups
2920-2930 cmi* C-H stretching of akyl structures

aromatic and olefinic C=C, C=0 in amide (I),

ketone and quinone groups

1630-1650 cmit

1600 cm* aromatic C=C, COO", C=0
1540-1550 cmt amide (11)

1400 cm't OH of phenols, COO’, -CHs
1260-1200 cmit amide I1l or aromatic ethers C-O-C

- C

206



HAsO

LFHASO

Absorbance

LFHAs1

40
_.--""’-’/.

-2929.6

LFHASG6

’ : M
+ ¥ T T T
3500 3090 2500 2000 1500 1000 cm™! 500

Figure 1. FTIR spectra of the unpurified humic acids extracted from the raw dudge (HAs 0) and of lipid-free
humic acids extracted from composted dudge at different stages of treatment LFHAS (O; 1; 6 months).
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3.3. ®C-NMR Spectra

The ¥C-NMR spectra of HAs 0 and of LFHAs a different steps of composting were
interpreted (Fig. 2; Table 3) on the basis of spectra, in the studies of Preston and Schnitzer
(1984), Inbar et a. (1991), Ricca and Severini (1993), GonzdezVila et d. (1999), Amir et d.
(2004) and Hafidi et a. (2004). Cabon digribution among various chemica groups was
obtained by integration of the spectrum into four areas (Table 4).

Table 3. Resonance signasin 13C-NMR spectraand atributed chemical groups.

Sgnd (ppm) Attributed chemica groups
0-50 parefinic Cin dkyl chains
diphatic carbons subgtituted by oxygen and
50-110 nitrogen, mainly aound 56 ppm methoxyl
groups of aromatic ethers
110-130 unsubstituted arometic C
130-145 Carbon-substituted aromatic carbons
145-160 zybiir; or nitrogen subgtituted aromatic
160-200 Carboxylic carbons, ester or amide

Table 4. Changes of carbon didribution in the unpurified humic acids ad of lipid-free
humic acids extracted from composted dudge at different stages of treatment.

Samples C-alkyl 2 O, N-alkyl*  C-aliphatic?®  C-aromatic ? CC “carboxylic,
-amide
LFHAs O 17.61 20.50 38.11 40.46 21.42
LFHAs 1 4.74 19.88 24.62 56.00 19.38
LFHAs 6 4.86 22.11 26.97 52.31 20.72
HAs O * / / 69.61 12.35 18.03
HAs 1 * / / 64.43 24.28 11.29
HAS 6 * / / 64.64 20.65 14.70

*Values are expressed as percentages of the whole spectrum area
® C-diphatic = C-akyl+ O- or N-alkyl
*Amir et a. (2004)
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Figure 2. *C-NMR spectra of the unpurified humic acids extracted from the raw sewage dudge (HAs 0)
and of lipid-free humic acids extracted from composted dudge at different stages of trestment LFHAS (0;
1, 6 months). 209



The spectra of LFHASs (Fig. 2) were better resolved and reveded a high intensity of aromatic
dructures. The lipid remova may reduce the tendency of humic molecules to form aggregates
in solution, and diminish the complex dereochemidry of the high-molecular-weight humic
materid without purification. Aliphatic C decreased, while the aomaticity of extracts was
generdly enhanced by purification. Vaues for the carboxylic and amide C increased with
lipid removd (Table 4). The purified LFHAs O had fewer diphatic carbons, an average of
38.1% than unpurified HAs 0, which had 69.6%. In contrast, aromatic carbons in LFHASs O
showed higher vaues, an average of 40.5% compared to 12.4% in HAs 0. Révellé & 4.
(2003) reported that the diphatic character of the HAs of dudge is attributable to the presence
of lipids presumably trgpped in the humic Structure.

Therefore, dmogt 45% of the diphatic dructures in humic acids without previous lipid
removal were composed of free lipids manly long-chain fatty acids. This leve increased to
62% during the abilisstion phase and decreased dightly to 58% in the last Stage of
composting. This increase in lipid release could be the result of the depolymerisation of
organic macromolecules through microbid decompostion and changes in the physco-
chemica properties of the dudge heap during composting.

The LFHAs showed during compogting a sgnificant decrease in C-akyl or non-substituted
diphatic carbon with a marked increase of aromatic carbons (Table 4). The increase of
aromaticity could have resulted from microbid synthess, or as a result of a concentraion
effect brought about by the reduction of other classes of compounds. In the substituted akyl
area, dthough a decrease of dignd of around 60 ppm occurred and is attributed to
decomposition of amidic compounds, the methoxyl of etherified aromatic compounds around
56 ppm adways showed a high intendty and appeared to be resstant to microbid
decomposgition (Amir et a., 203; Amir et d., 2004). Carboxyl carbon shows a dight decrease
during the dahilization phase (1 month), and then increases during the maturation phase. The
decrease of resonance in the carboxyl area during the stabilization phase may originate from
decompostion of diphaic acids or amides The subsequent incresse during the maturation
phase is probably related to the increase in the proportion of benzoic sub-units (Gerasmowisz
and Byler, 1985; Garciaet d., 1992).

In the case of unpurified HAs the dgnd in the carboxyl region of the spectrum shows
important variations, which atributed to the loss of free lipid content during composting from
2.14 to 0.83 % (expressed in dry weight). The variation in other aromatic and diphatic areas
is markedly less intense compared to the purified humic acid structures (LFHAS) in the course
of compogting. Therefore, it may be concluded that with purification more representative
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information about the change of dructurd humic macromolecules during composting has

been obtained.

4. Conclusion

Usdng the chemicd methods of dementd analyss, Fourier transform infrared Spectroscopy
and ¥C-NMR to compare humic acids isolated from dudge after or without lipid remova,
show tha dmos hdf the amount of diphatic dructures in HAs (LFHASs) without lipid
removal was manly of free fatty acids The purified HAs were richer in aromdtic Structures,
and low in diphatic dtructures. During composgting, the structural changes observed in the
LFHAs were a marked increase in etherified aromatic structures and a decrease in diphatic
dructures. These variations are underestimated in the case of unpurified HAs owing to the
occurrence of free fatty acids the levels of which fdl during composting. As a result of lipid
remova before humic acid isolation, best information about sructura change in the humic
during composting has been obtained.
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Pr ésentation :

Les acides fulviques condituent une fraction des substances humiques avec un grand
intéré dans la complexation des minéraux € la croissance de la plante. Vu leur talle plus
petite et leur contenu en groupements carboxyles, ils sont chimiquement plus réactifs que les
acides humiques. Ils peuvent étre facilement absorbé par les racines des plantes et simulent la
nutrition minérde des plantes. Aind, une dé&ermination de leur teneur et leur Sructure
chimique et d'une grande importance pour déterminer I'effet fertilisant e sructurd du
compost des boues sur le sol.

L'objectif de ce présent chapitre et une caractérisation dructurde des acides fulviques a
différents stades de compostage (temps initid, aorés 1, 3, 6 e 9 mois) en se basant sur les
méme techniques chimiques complémentaires utilistes pour |'andyse des acides humiques:
andyse démentaire, spectroscopie Infrarouge a Transformée de Fourrier (FTIR) et Résonance
Magnétiques Nucléaire du Carbone 13 (** C-NMR).

Les réaultats de I'andyse démentaire (tableau 1) montrent que les sructures isolées du
méange initid contiennent de grandes teneurs en O, N et S et de faibles teneurs en C, H &
rapport C/N comparé aux acides fulviques d'un sol modde de Schnitzer. Les vaeurs sont
dans I'ordre des vaeurs obtenues en littérature pour les AF des autres boues résduaires. Au
cours du compostage se poduit une grande diminution de contenu en O, S et du rapport O/C
smultanément avec une augmentation de teneur en C, H, N et du rapport C/N. Tenant compte
d' une augmentation des teneurs en acides fulviques au cours du compostage (de 6,4 a 14
mg/g), les variations enregistrées peuvent ére expliquer par une décompaostion microbienne
des dructures fecilement assmilables riche en oxygene, avec une augmentation de I'intensité
des gtructures réca citrantes et des composés contenant N (sous forme amide stable).

Un fable rapport E4/E6 suggére la compostion des acides fulviques en  sructures
condensées. Ce ragpport a montré une tres faible diminution au cours du compostage, qui peut
ére liée a une diminution de leur contenu en oxygéne ou augmentatiion de leur degré de
polycondensation.

L'andyse par spectroscopie infrarouge a montré un grand contenu des acides fulviques en
sructures aromatiques avec des chaines akyles latérdes polyadcools ou polyacides (figure 2,
légende 1).

Au début du traitement se produit une augmentation de |’ absorbance vers 3400, 1640, 1540 et
1410 cm* et une diminution de |’ absorbance des structures qui absorbent vers 1100 cmit. Ces
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changements impliquent une utilisation microbienne au cours du compostage de structures
dcools e acides, ce qui a contribué a une augmentation de I'intensité de composés
aromatiques et peptidiques.

L'augmentation en fin du compostage de I’ absorbance vers 1140 cmi® pourrait étre atribuée a
la néoformation de liaisons type éther/ ester suite a des réactions de repolycondensation.

L’andyse par spectroscopie RMN-C (figure 3, 1égende 2) a montré que les structures isolées
de médange initid sont composfes en biomolécules non-humifiées (carbohydrates et
polypeptides) e en dructures aromatiques riches en groupements fonctionnels. A début du
processus du compostage, on voit une diminution de carbone type akyl et carboxylique
atribuée a leur utilisstion microbienne (tableau 2). En pardlde, |'augmentation de sgnd de
résonance en 50-110 ppm principdement a 1025 ppm pourrait correspondre & une
néoformation ou préservetion de dructures anomérique ou type cétde. Ains que, en phase
intermédiaire, se produit une augmentation de résonance de carbone de Structures
aomdiques. L’augmentation en fin du compostage de résonance environ 32 e 174 ppm
confirment la néoformation de dructures dkoyles suite a |'éablissement des liasons
eder/éher. Ces dructures pourraient ére conddérées comme des nouvedles entités
incorporées pendant I”humification plutdt que des composes piégés dans les structures acides
fulviques Ces réactions de repolymérisation ou couplage oxydative en fin du processus
compostage implique I'arrivée a des éapes avancées en humification. Les acides fulviques du
produit find est compost de dructures avec un caractere plus aromatique, oxydes et
polycondensés, qui sont chimiquement et biologiquement plus stables et moins réective que

les sructures initides.
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Abstract :

Changes occuring in the chemicd dructure of fulvic acids extracted from composted
sewage dudge at different times of trestment were investigated by various chemicd methods
(Elementd andyss, Fourier Transform Infrared and Cabont1l3 Nucler Magnetic
Resonance). The darting materid was composed of aromatic Structures, carbohydrates,
polyacohol or polyacid adkyl sde-chains. During the dabilisstion phase of compodting, the
microbia metabolisn seems to begin by the decompostion of diphatic dcohols or acids
shown by a decrease of absorbance around 1136 cmt, a resonance in Gakyl and carboxyl
areas. In pardld, sructures with anomeric, cetal or ketal carbons and aromatic compounds
around 102; 130-160 ppm respectivdy, were preserved or yielded from microbia
decomposition. At the end of composting, the increase of resonance around 32 and 174 ppm
in the NMR spectra and the increase of absorbance around 1142 cmit in the FTIR spectra
suggest the presence of ester/ether linkages and neoformation of akyl etherdesters. The latter
structures coud be consdered as new condituent moieties incorporated during humification,
rather than compounds somehow trapped in the fulvic acid dructures. The end product
exhibits more aromatic and polycondensed gructures, which are chemicdly and biologicaly
more stable and less reactive than the starting materia.

Key words: fulvic acidd sawage dudge/ composting/ chemica sructure/ humification.

1. Introduction

In recent years, great interes has been shown in agriculturd recycling of organic wastes of
anthropogenic origin to replace expengve chemicd fertilizers and encourage environmentaly
sound disposal of the residues [1]. Appropriate pre-treatment of these wastes is prerequidite to
reduce or diminate any hamful effects on soil and to optimize the fertilizing power of the
find product once in the soil. Composting of sewage dudge is a ussful method for producing
a sable materiad, which can be used as a source of nutrients and as a soil conditioner in the
fidd [2]. During compoging, pat of the organic matter is mineralised to carbon dioxide,
ammonia and water and another pat is trandformed into refractory humic substances.
Compogt qudity is defined by its dability and maturity. Stability refers to the levd of
biologicd activity of the compost and is dependent on the degree of degradation achieved
during the composting process. Maturity refers to a lack of phytotoxicity when compost is
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used as a soil conditioner on vegetation [3]. Undable composts are characterised by high
amounts of easly degradable organic matter. Compost stability cannot be related directly to
chemica parameters as C/N ratio, pH, EC and amount of extractable C because these
parameters depond on compogtion of garting materid [4]. But, It could be directly related to
microbid activity and can be measured by respiration rate, carbon dioxide production or hest
evolution [5]. The maturity of compost is rdaed to ther levd in humic substances, which are
highly produced in the last stage of the composting process [6]. The content and structure of
the humic substances in compost have been investigated in numerous sudies as the man
indices for assessng compost maturity [7-9]. These humic substances play a vitd role in soil
featility and plant nutrition. The vaue of humic substances in soil fertility and plant nutrition
relates to the many functions these complex organic compounds perform as a part of the life
cycde on eath. The life-death cycle involves a recycling of the carbon contaning sructurd
components of died plant and animas through humification process and back into the living
plant. Humic substances influenced indirectly or directly in plant growth as in uptake of plant
nutrients, seed germination, energy metabolism etc. However, despite that the interest of
humic substances and ther dructurd characterization have been published in many different
journa a numerous countries, their molecular dtructure is gill a matter of debate [10]. This is
originating from that humic substances have been shown to contain a wide variety of
molecular components. Some typicad components are:  polysacharides, polypeptides, lignins,
eders, phenols, ethers, carbonyls, quinones, lipids, peroxydes, various combinations of
benzene, acetd, ketd, and lactol, and furan ringed compounds and diphatic (carbon chains)
compounds. Furthermore, the extreme vaiability in the molecular features of humic
substances relates back to precursor compounds and the envirnmental conditions under which
humic substances formed such as origin of dating maerid and processng (ndive
humification in soil or organic waste composgting...). Therefore, to complete our work of
characterizing humic acids from compost of sewage dudge taken in wastewater plant in
Morocco [11]. Structural characterization of fulvic acids from same compogt is investigated.
Fulvic acids are shown with high interes in minerd chelating and plant growth. Due to ther
sndler d9ze and high content in carboxyl groups, they ae much more chemicdly resctive
than humic acids [12]. They can readily enter plant roots, stems, and leaves and because of
thar high exchange capecity as they enter plant parts they cary trace minerds into plant
tissues.

The chemicd dructure of fulvic acids depends on the way in which humification occurs
during composing. Two man pahways have been proposad to explan humification:
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biodegradation and accumulation of recacitrant materid [13; 14] or oxidaion and
polyphenolic condensation [5; 15; 16]. A new pathway suggested by Lichtfouse et d. [17]
involves sdective presarvation of resstant diphatic biopolymers produced upon microbid
biosynthess. In this work, various chemicd methods were used to obtain comparative and
complementary informations about changes of chemicd dructure of fulvic acids during
composing. A dedructive methods as dementa andyds could provide dementd
compostion of fulvic acid. Non-destructive spectropicd method Fourier Transform Infrared
(FTIR) is served as a quditative tool for monitoring chemicad groups and bands of fulvic
acids. While Carbon-13 Nuclear Magnetic Resonance is important to known chemica
nature or didribution of carbon among chemica groups. Accordingly, these techniques
were gpplied to analyss fulvic acids extracted at different stages of composting of sewage
dudge.

2. Material and Methods
2.1. Composting

Sewage dudge were taken from an anaerobic lagoon in an experimental wastewater
treatment plant. A mixture of sewage dudge (165 Kg) and straw (20 Kg) characterized by
C/N of 24 and noisture of 54 % was composted in a hegp for 180 days on a composting
platform. Aerobic conditions are maintained by turning over manudly composiing hesp
every 15 days Compoging progress was followed by mesuring daily temperature at
different locations of compost hegp (indde, a bottom, superficidly, in the periphery). To
obtain the representative samples and results for andyss, ten samples from compost hesp
(each 500 g) were collected in the same dtes temperature readings at various step of
composting -they are pooled and mixed thoroughly-: raw mixture = RM; Compost after 30;
90; 180 days of processing.

2.1. Purification pre-treatments

To remove free lipids before extraction of humic substances, a chloroform-methanol
mixture (2:1) was used [17]. Lipid extraction was carried out three times at 4°C on 15 g of
fresh sample with 120 ml of the solvent mixture,

After solvent evaporation, the samples were treated three times with 40 ml of didtilled water.
to remove the methoxyl moieties generated during the methanol extraction. In addition, this
removes the other nonhumic, water-soluble substances (sugars, proteins), which may

interfere with the andys's of humic substances.
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2.3. Fulvic acid extraction

The extraction of humic substances was carried out o fa-free samples with 40 ml of NaOH
(0.1M). Extraction was repeated severd times until colourless solutions were obtained.
Centrifugation was carried out a 4000G for 15 min. The filtered solutions of each sample
were combined and precipitated by acid reatment with 3M HSO,4 a 4°C for 24h. The fulvic
acid solution was separated from the precipitated humic acids through centrifugation and
filtration and then didyzed with a Spectra-por membrane (1000 Da) to diminate excess sdts.
Thefulvic acid content was calculated after freeze-drying.

2.4. Fulvic acid analysis

Various chemical methods were gpplied for the analyss of the freeze-dried fulvic acids:

Elemental analysis was performed for C, H, N and O on a Carlo Erba EA 1112.

The E4/E6 ratio was determined as described by Chen et al. [18]. The absorbance was
measured a 465 and 665 nm with a U.V. Unican SP 1800 spectrophotometer, after
dissolving 2 mg of freeze-dried fulvic acidsin 25 ml of NaHCOj3 (0.025 M).

Infrared (FTIR) spectra were recorded from KBr pelets (250 mg of dried KBr and 2 mg of
freeze-dried fulvic acids pressed under vacuum according to Cross, [19]) with a FTIR Perkin
Elmer 1600 spectrophotometer over the 4000 to 400 cm-1 range, at arate of 16 nimy/s.

13C-NMR spectra with 1H broadband decoupling were recorded at 75.469 MHz on a Bruker
AM WB 300 MHz Spectrometer. The solution was prepared by dissolving 100 mg of fulvic
acids in 3 ml of NaOD/D,O (0.5 M). The spectrum was obtained usng inverse-gated-
decoupling to suppress nuclear Overhauser enhancement and provide quantitative results [20).
Acquistion time was 0.98 sec, relaxation deay was 1.8 sec, pulse of 35 degree, tota
acquigtion time was 72 h. Free induction decays were processed by applying 50 Hz
linebroading and basdine corrections [21]. Semi-quantitative results of percentages of carbon
digribution were obtained from the ratio of integrated areas of the spectrum to the whole
spectrum areac 0-55 ppm (alkyl carbon), 55-110 ppm (akyl carbon substituted by oxygen or
nitrogen), 110-165 ppm (aromatic carbon), 165-200 ppm (carboxylic carbon).

3. Results and Discussion

3.1. Composting parameters
Temperature variation during composting (Fig. 1) followed a typicd pattern exhibited in
composting systems. Two phases were observed during the process a phase of gabilization
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(about 30 days of composting), where temperature has pesked to 52° C &fter 7 days of
processing, this phase is characterized by a development of thermophilic comunities. The
temperature is then decreased to 30° C. The maturation phase is marked after 60 days by a
temperature tray a 35 °C and characterized by development of mesophilic populations. The
obtained compost after 180 days is characterized by a C/N ratio of about 164, a
decomposition rate of 40 % [22].

(o2}
o
1

7 days

al
o
1

temperature (°C)
BN Wb
o o & O

0 100 200 300
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Figure 1. Temperature variaion during composting of lagooning dudge.

3.2. Elemental analysis

The éementa compostion and the E4/E6 ratio for fulvic acids (FAS) extracted from the
sawage dudge a different stages of composting, those for dudge FAs reported in other
sudies [23; 24] and for model soil FAs suggested by Schnitzer [25], are illudtrated in Table 1.
FAs of the initid dudge mixture RM show much higher O and N contents and O/C rdtio
vaues, but lower contents of C and H and C/N ratio compared to FAs of soil. A amilar range
of vaues has been found in other sudies on dudge [23; 24]. The high vaue of S (= 8.1 %) is
very close to that reported by Sposito et a. [23] (Table 1). Schaumberg et d. [26] showed
that the mgor portion (69 %) of the very high S content in the dudge FAs could be due to
organic sulfate esters from detergents. The low C/N ratio and high O/C ratio, nitrogen and
sulphur  contents could reflect the high amount of non-humified biomolecules (carbohydrates
and polypeptides) in dudge FAs as suggested previoudy by Petronio et d. [27] and Piccolo et
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d. [28]. A high contribution of aromatic dructures rich in functiond groups could be in

agreement with the high C/H and O/C ratios [12].

Table 1. Elementa compostion and E4/E6 ratio of the fulvic acids extracted from the sewage dudge

compost at different stages of trestment.

aomic ratio FA
Sac;nples c* H® O0* N®*® s® EAE6  contert
(days) CN CH o (Mgg)
21 42 521 35 6.41
RM " [ 042 +022 +025 +oos &1 108 06 12 LS7 049
397 55 483 36 128 9.53
30 1042 +008 +047 012 28 06 09 126 009
409 57 485 42 114 12.17
N 4019 000 %026 006 O 06 09 121 oo
395 51 482 39 14.01
180 .03 1038 +071 +o001 <3 118 07 09 123 017
FAs® 408 66 416 28 82 170 05 08 ] i
FAs¢ 300 62 582 56 / 63 04 15 ] i
FAs® 457 54 448 21 19 255 07 07 9.6 i

# 0 Calculated on organic matter basis, values are means of three replicates
® means of three anaerobic sudges (Sposito et a. 1976)
¢ dudge (Riffaldi et a. 1988)

¢ Fulvic acid of soil model (Schnitzer, 1978)

During composting, a strong decrease in O and in the O/C ratio occurred concomitant to an
increase of the C, H and N contents and the C/N ratio and with a non-sgnificant change of
C/H ratio. While, during 180 days of composting was recorded an increase of the FA content

from 6.4 to 14 mg/g of dry compost. These changes could result from microbid utilisation of

O-containing structures and presarvation of recacitrant materid such as aromatic  Structures

and N-containing moieties (stable amide forms), which could be present in the neoformed FA

222



network [29]. Otherwise, the decrease of O and of the O/C ratio with an increase of C and H
content without change of the C/H ratio could aso due to decarboxylation or dehydroxylation
of functiond groups of aromdic Sructures leading to a redive increase in the amount of ring
C and H. The C/H ratio cannot be consgdered as an index of stability or maturation as it was
found by Riffadi et d. [30] that the C/H ratio taken as a degree of carbonization is very
condant between fulvic acids extracted from many kinds of organic source at different
degrees of maturity. The decrease in S content a the beginning of composting could aso be
atributed to microbiad decompostion of S-containing structures. However, some increase a
the find sep of composting could result from cross-linking or polycondensation generating
stable organic S-containing degradation products [31].

The E4/E6 ratio for dudge FAs was congderably lower than that of soil FAs Vaues of the
same order, in the range (2-3), have been found for FAs of other dudges [30]. The low E4/E6
raio suggests the presence of abundant condensed aromatic structures in dudge FAs [12].
During compogting, the dight decrease of the E4/E6 ratio may be explained by the decrease
of oxygen content in the fulvic acids and/or by the further increase of their degree of
polycondensation as suggested by Chen et d., [18].

3.3. FTIR analysis

The FTIR spectra of the fulvic acids extracted at various stages of treatment exhibited smilar
pesk locations but the reative intensty of the absorbance changed during composting (Fig.
2). Theinterpretations of spectra (Legend 1) were based on numerous studies [19; 32; 33].

During composting, absorbance around 3400, 1640, 1540 and 1410 cmit showed an increase,
with a rdlaive decrease of absorbance intensity around 1100 cmt. These changes could be
explaned by microbiad decompostion of dcoholic and acidic dructures and the reative
increase of aromatic and peptidic compounds. Chefetz et d. [14] showed that part of the
humification process in agriculturd soils involves lignin - Sde-chain  oxidetion, and
incorporation of microbialy derived units into the humic macromolecules. In the end compost
(180 days) the increase in absorbance around 1140 cm! could be atributed to ester/ether
linkeges, as well as to formation of S containing ester through intense polycondensation. The
repolymerization mechanism  through  oxidetive coupling or eherificaion/esterification
reactions has been shown to occur in advanced stages of humification [11; 34; 35].
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Figure 2. FTIR spectra of the fulvic acids extracted from the composted sewage dudge at different

stages of treatment. -



Legend 1. Obsarved infrared bands of fulvic acids from composted dudges and

their assgnments
Bands and Peaks (cmi?) Proposed assgnments
H-bonded OH groups of dcohols, phenols
3300-3400 cmt and organic acids, as well as Hbonded N-H
groups
2920-2930 cmi* C-H stretching of akyl structures

aromatic and olefinic C=C, C=0 in amide (I),
ketone and quinone groups

1540-1550 cm* amide (11)

1400 cmi™ OH of phenols, -COO", -CHs

amide Ill, diphatic dcohols or acids, C-O

1630-1650 cmi't

and O-H deformation of carboxylic groups of
carbohydrates, C-O dreich of ayl ethers,

esters, aswell as organo-sulphur compounds

1200-1100 cmt

3.4.B®C-NMR analysis

Fulvic acids a different times of composting exhibit generdly similar resonance aress in °C-
NMR gpectra, however the intendties of the resonances change dgnificantly during
composting (Fig. 3). The interpretations of the spectra (Legend 2) were based on numerous
studies [6; 11; 20; 21; 36-40]. Tota area of each spectrum was integrated and divided into the
folowing regions. diphaic cabon (0-50 ppm), dkyl carbon substituted by oxygen and
nitrogen (50-110 ppm), aromatic carbon (110-165 ppm) and carboxylic carbon (165-200
ppm). Carbon digribution changes dgnificantly during composting (Table 2). Fulvic acids of
raw mixture RM exhibit a high resonance of aromatic carbon and akyl carbon subgtituted by
oxygen or nitrogen. Sposito et a. [23] suggest that much of the C in the dudge FAs is present
in condensed aromatic ‘nucle’ ingtead of diphatic Sde chains.

During the gdabilisation phase of compogting (30 days), a sgnificant increase of intengty of
the resonance occurred in the 50-110 ppm area mainly around 1025 ppm. In pardld,
intengties of akyl, aromatic and carboxyl carbons showed a relative decrease during this
phase. This may be dtributed to sdlective preservation of structures of anomeric carbon or
production through biodegradation of cetdic and ketaic moieties.
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Figure 3. ®*C-NMR spectra of the fulvic acid extracted from the composted sewage dudge at
different stages of treatment.
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Legend 2. ¥ C-NMR signds of fulvic acids from composted sludges and attributed

chemicd groups

Signal (ppm) Attributed chemical groups
22.9; 29.8; 32; 36.4 pareffinic C in dkyl chans
56.2 methoxyl groups—OCH3
61-63 amino acids
74 C2-C5in Carbohydrates

anomeric carbons of polysaccharide or tannin
102.5 ppm

structures, acetal and ketal carbons
110-130 unsubstituted aromatic C
130-145 Carbon-subgtituted aromatic carbons

en or nitrogen subdituted arometic

145-160 09 %

carbons
160-200 Carboxylate, ester or amide

Table 2. Changes of carbon didribution of fulvic acids extracted from the sewage dudge
compost at different stages of treatment.

Samples C-dkyl®  O-dkyl/N-dkyl®  Aromaic® Carboxylic @
(days)
RM 13.37 28.09 34.78 23.76
30 5.20 46.87 29.08 18.85
90 8.55 37.65 37.10 16.70
180 17.95 29.12 31.97 20.97

# Semi-quantitative percentages obtained from ratio of integrated areas of the spectrum to the whole
spectrum area
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In the next step of compogting or maturation phase (90 days), an increase in the intendty of
aromatic structures occurred. However, in the end compost (180), the intendty of those
structures decreases, but diphatic ethergesters enrichment seems to teke place, as shown by
the increase of intendty in C-dkyl area and a dgnificant increase in carboxyl area (165-190
ppm). Inbar et d. [6] found smilarly an increase in diphatic C and carboxyl groups, and a
decrease in phenodlic OH and totd aromaticity in humic materid during composting of grepe
marc of wine processng. The occurrence of diphatic etherdesters in the last step is confirmed
in FTIR spectra by an increase of the intense absorbance peak around 1140 cmi?, and dightly
the pesk around 2925 cmi'. The same results have been reported by other authors, which
suggests the accumulation of relatively recacitrant diphatic polyesters a advanced dages of
humification which can be conddered as dable Sructures contributing to the formation of
humic substances [20; 41; 42].

The correation of results obtained from eementa andlysis, FTIR and *C-NMR spectroscopy
shows that FAs from raw dudge mixture present high levels of aromatic structures bound to
polyacohols or polyacid akyl dde-chans, as demondrated by high absorbance in FTIR
spectra around 1100 cmi' and an intense NMR signds around 74 and 174 ppm. In fadt,
previous works suggest that polycarboxylic acids can be regarded as model compounds for
soil fulvic acids [43]. During the gabilisation phase of composting (30 days), a decrease in O
content and O/C ratio, and reduced absorbance around (1100-1200 cm?) and resonance at
around 56, 63 and 174 ppm suggest that microbia metabolism began by the decomposition of
diphatic dcohol and acids. In pardle, some structures incorporating anomeric, ketd or cetd
cabon are preserved or yielded through microbia decompostion as shown by the intense
resonance around 102 ppm. During the next sep of the maturation phase, a dgnificant
increase of aromatic or peptidic compounds (90 days) is seen through the high absorbance
around 3400 and 1640 cmi’, as well as an intense resonance around 120-160 ppm. The
increase of aromaticity has been previoudy demondrated to occur during humification [11;
12; 21; 35]. In the end compost (180), the increase of resonance around 32 and 174 ppm in the
NMR spectra and the increase of absorbance around 1142 cm* in FTIR spectra and the dight
increase of C/H ratios without a change of the O/C ratio could indicate an ester/ether linkage
and neoformation of alkyl etherdesters. Some authors suggest that the resonance at 31 ppm
includes bridging methylenes between aromatic rings [44]. The present results support the
suggestions of Schnitzer, [25] that the increase of dability of humic substances could be
atributed to occurrence of additiond chemicd bonding via C-O and C-C bonds to main
hydrogen bonds “van der Wad'’s forces’). Skjemstad et d. [45] showed an accumulation of
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akyl dructures even in highly decomposed materid and considered this not due to sdective
preservation, but rather to an increese in crosslinking of the long-chan dkyl maerid
occurring during  humification. In addition, Schnitzer e d. [46] reported an increase of
molecular cross-linking and more inte- and intra molecular associations of the organic
meatter during compogting leading to the formation of larger molecules that are chemicdly and
biologicdly less reactive than the arting materids.

Therefore, consdering their resstance to prior exhaugstive chloroform-methanol extraction,
these dkyl ether/esters can be consdered as condituent moieties incorporated during
humification, rather than compounds trapped somehow in the fulvic acid structures.

4. Conclusion

Fulvic acids extracted from lagooning sawage dudge are manly composed of aromatic
sructures, carbohydrates, polyacohols or polyacid akyl sde-chans During composting,
biodegradation and humification processes involve a decrease of some diphatic dcohols or
acids, presarvaion of aomatic materid and production of dructures incorporating
anomeric, ketal or cetd carbon. At the end of composting, an intense ester/ether linkage
suggested the neoformation of akyl ether/esters atributed to cross-linking of the akyl
materid occurring during humification rather then its sdective preservation. The end
product exhibited more aromatic and Stable diphatic sructures that are chemicdly and
biologicdly less reactive than the darting materid. Accordingly, the characterization of the
chemicd dructure of fulvic adds could be consdered as important tool to investigate
humification process during compogsing and to determine the end product suitable for

agricultura gpplications.
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Pr ésentation :

Les substances humiques ont éé décrites sdon nombreuses éudes comme un squelette
héérogene, s composent d'une large vaiété d'unités moléculares:  polysaccharides,
polypeptides, lignines, edters, phénols éhers, carbonyles, quinones, lipids, peroxydes,
benzene, acétd, ketd, lactol, furan, etc. Cette extréme variabilité de sructure moléculaire de
subgtances humiques est due au fat d'une vaiation de leur compostion sdon I'origine du
subdgtrat et les conditions environmentaes sous lesquels ils sont formés. La voie chimique de
transformation de matiere organique brute aux substances humiques et trés complexe et
entraine un nombre de réactions de dégradations e condensations encore non déterminées.
L’objectif de ce chapitre et d'utiliser une technique qui permettra de comprendre les
biotransformations produites au cours du compostage sur les unités moléculaires conditutives
de subgtrat organique d origine.

La Thermochimiolyse et connue comme une bonne méhode pour obtenir des informations
détaillées sur les gdructures qui édifient les macromolécules organiques. Elle et basée sur une
dégradetion thermique des macromolécules humiques en différentes sous-unités qui sont par
la suite isolées et identifiées. Nombreux auteurs ont employé cette technique pour développer
davantage une melleure compréhenson de processus dhumification dans le sol en
survellant la biotrandformation dentités aromatiques dérivées de la lignine (Brecewdl et d.,
1980; Dd le Rio et d., 1994; Schulten et d., 1996; Chefetez et d., 2000); auss bien une
caractérisation des acides humiques isolés de compost a différents degrés de maturité (Serés-
Aspax et d. 1985, Miikki et d., 1999). Une technique destructive comme le couplage
thermochimiolyse/ chromatographie en phase gazeus spectrométrie de Masse pourrait
fournir aing une indication sur la compostion moléculare des substances humiques isolés du
mé ange boues résiduaires et paille a différents stades de compostage.

L’andyse es rédiste sur 2 mg d'acides humiques lyophilisés (HA) qui sont solubilisés par le
chloroforme & méangé avec 10 pl de solution de méthanol contenant de tetramethyl
ammonium hydroxyde (TMAH) (50 % (v/v)). Apres évaporaion de méthanol & 40° pendant 5
min, le résdu est trandféé dans des tubes de quartz pour chauffage de 350 a 650°C ( 5°C
msec?l) e mantenu par la suite & 650°C pendant 10 s. Pour andyse, les produits de
thermochimiolyse sont transférés par hdlium au GC et GC-MS. Les composés sont identifiés
sur la base de leur temps de réention en GC et une comparaison de leurs spectres de  masse

avec ceux des standards et |es données obtenues de la littérature.
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Les thermogrammes obtenues des acides humiques a différents stades de compostage sont
présentés dans la figure 1. Le tableau 2 présente les composés identifiés par spectrométrie de
masse correspondants aux principaux pics de thermogrammes.

Les principaux composés identifiés dans la premiére patie des thermogrammes sont des
esters méhyliques de mono-, di- et tri-methoxy (akyle)-benzéne e acides benzoiques
gmilares aux produits d oxydetion de la lignine d unités type para-hydroxyphényl, guaiacyle
et syringyle. 1l faut noter que les groupements méhoxyles pourraient correspondre soit aux
entités qui exigent dans la molécule dorigine ou cdles introduites suite a la méhylation in
Stu. La deuxiéme partie de thermogrammes est composé d’'une série d'acides gras C15, C16,
C18:1, C18.

L'absence des autres dructures tels les acides aminés, les polysaccharides peuvent ére
atribuer soit au fat de leur dimination suite a I'extraction prédable par I'eau donc ils
condituent des unités non-structuraes, e sont juste adsorbés sur le matérid humique. Aing
que, cette technique peut ére non sensible pour ce type de composés.

Une grande contribution de sructures lignin-like peut ére expliquer par leur résstance a la
décomposition microbienne parmi tous les composés organiques lors du traitement des eaux
usees dans la dation dépuration. Les acides gras C15, C16, C18:1, C18 sont souvent
congdérés des résdus de I'activité microbienne. Aing, les boues résduaires sont formées
essentidlement des tissus des organismes microbiens, agues, champignons morts et des
COmMpOsEs organiques récalcitrants ala dégradation microbienne,

Au cours du compostage, le changement de la compaosition moléculaire des acides humiques a
éé déerminé en suivant les abondances redives des sous-unités conditutives de leur
pyrogramme a différents stades de traitement.

L’ abondance relative «Pi» de chaque produit de pyrolyse d AH et calculé par le rapport de la
surface du pic correspondant a la somme des surfaces de tous les pics considérés sgnificaifs

dans le pyrogramme.

a
n
S3a
g est lasurface moyenne de chague pic

Pi =

Les données obtenues sont présentées dans la figure 2. Les réaultats ont une diminution
sgnificative de proportion des dérivés méthylés type para-hydroxyphényl (28) syringyle (36),
avec une augmentation progressive des dérivés méthylés de I'acide protocatéchique (30),
ddéhyde gdlique (35), acide gdlique (38) e acide caféique (39). L'ensemble des
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trandformations produites suit la voie de biodégradation de la lignine qui implique une
oxydation de chdines latérdes et gores des réactions de déméthoxylation et hydroxylation,
I’acide caféique conditue un produit intermédiaire e les acides protocatéchique, galique
condituent les derniers composss de la séquence de biotrandformation de la lignine. Ces
derniers composés contribuent & la formation de substances humiques suite a des réactions
d auto-polycondensation et/ou recombinaison avec les autres composés azotés. Aind, un SUivi
des sous unités de la lignine pourrait déerminer le stade d évolution de structures organiques
pour la formation des substances humiques. Au cours du compostage, se produit une
diminution des dérivés type paahydroxyphényl e une augmentation de déivés type
guaiacyle et syringyle (telque acide protocatéchique, acide gdlique) (figure 3). Ce qui indique
sur une augmentation du degré d oxydation avec le processus de compostage. Dans notre cas
le rgpport G n'a pas montré de changement sgnificatif au cours du compostage et ne peut
ére utilise comme indice dé&erminant le degré de condensation des structures au cours de ce
Processus.

Les acides gras montrent une augmentation aprés la phase de dabilisation soupgonnée
originaire du développement des populations microbiennes au cours cette phase. La
diminution agores a la fin du processus est liée a la mort des populatiions microbiennes en fin
du compostage en absence des conditions favorables tel I'aération et les nutriments facilement
assmilables

Ces observations sont en accord avec la formation des substances humiques au cours du
compostage a travers une polycondensation des monomeres dga biotransformés par le
métabolisme microbien que d’ une smple dtération des polymeresinitides.

Aing, &in de déerminer le degré de décompostion de chaines latérdes de dtructures lignine
e |'évolution de différents sous-unités de dructures chimiques smilaires, les différents
composés méthylés de pyrolyse ont éé groupés en 6 familles e sont suivis au cours du
compostage : C6-C3 ou dructures lignine-like (benzene avec chaine latérae a 3 carbones);
C6-C2 (benzéne avec chdne la&rde a 2 cabones); C6-Cl (acides benzoiques),
hydroquinones, composes azotés et acides gras (figure 4).

Le substrat organique initid et compost de 25-28 % de sous-unités C6-Cl, une méme
proportion en acides gras, 13-17 % de C6-C3 ou C6-C2; 7-8 % d hydroquinones ou composes
azotés. Au cours du compostage, les structures humiques ont montré une diminution de
proportions de composés C6-C3 ou lignin-like de 16,7 a 10,7 %, en pardlée avec une
augmentation e prédominance principaement des composés C6-C1 en fin de processus qui

ateint 34 %. En fait, I'augmentation de proportion de ces derniers composés C6-C1 comme
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I’acide galique et protocatéchique est lié a une dégradation de chaines latérades des structures
lignne-like C6-C3. Cependant, un phénomene de néosynthése microbienne pourrait auss
avoir contribuer pour donner lieu a ces grandes teneurs de composés C6-C1.

Pour évduer I'importance des changements structuraux produits au cours du processus de
compostage, deux indices ont é&é utilists pour suivre la digtribution de différents sous-unités
de thermochimiolyse.

L’indice de Shannon-Weaver (Ish) permet de déerminer le degré de diversité a I'intérieur des

polymeéres humiques. Cet indice est caculé sdon laformule suivante

n
Ish=-51Pi|092Pi 05<lIsh<45

Pi est I'abondance relative de chaque produit de pyrolyse considéré.
Les dructures du méange initid présentent un grand indice d'environ 3,00 atribué a une
grande hétérogénéité de structures organiques des boues utilisées. Au cours du compostage,
I'indice reste relativement congtant malgré une grande néoformation des AH (figure 5). Ceci
indique sur une ressemblance e une continuité de leur mécanisme de formation lors du
compostage. Auss que une néoformation des AH a partir des sous-unités de structure
chimique amilarre
L’indice de smilitude Sj compare deux pyrogramme et fourni le degré de ressemblance entre
la composition chimique des échantillons &udiés. 1l est cdculé sdon laformule :

n k k
?P. /P
LV k k
SJ = Pi < PJ

n

Pk est I’abondance relative de chague produit de pyrolyse identifié dans les pyrogrammes i
et j, n est le nombre des pics considérés.
Le degré de smilitude Sj ex caculé entre un pyrogramme des acides humiques (AH) a
chague dade de compostage et cdui du méange initid (figure 6a). Sij est le degré de
smilitude entre deux pyrogrammes d'acides humiques (AH) a deux Stades de compostage
successifs (figure 6b).
Le degré de similitude 9,1 entre le pyrogramme d’AH & 30 jours de compostage et le mélange
initial présente une vaeur de I'ordre de 0,76. Cette valeur est diminue et se stabilise apres a

environ 0,68 en comparaison avec les autres pyrogrammes a 90; 180 et 270 jours. Sij
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diminue a environ 0,63 entre les pyrogrammes a 30 et 90 jours de compostage. Cependart, il
rese reaivement constant en comparant les autres pyrogrammes: entre 90 et 180 mois, et
entre 180 e 270 jours. Ces vaiaions montrent un certain changement du taux de
néoformation des acides humiques gpres la phase de dabilisation qui varie de la méme fagon
apres 3 mois de compostage (figure 5), indiquant la mise en place d'un processus

d humification et sa prédominance apres ce stade de compostage.

Abstract :

Thermochemolyss coupled with gas chromatography and mass spectrometry were
goplied to determine the dructure of humic acids (HA) extracted from a sewage dudge and
drav mixture a different steps of compoding. The dating materid released various
compounds such a mono-, di-, tri-methoxy (akyl) benzene and (akyl) benzoic acids
presenting lignin like derivaives of p-hydroxyphenyl, guiaicyl and syringyl units. In addition,
other aromatic non-lignin derived sructures were found aong with series of branched C15,
linear C16, C18 faty acid methyl esters. The follow-up of various lignin-derived units during
composting shows a decrease in p-hydroxyphenyl type-compounds (P) after the dtabilisation
phase. In pardld the more oxidized units, derived from guaiacyl (G) and syringyl (S) units,
corresponding manly to methylated derivatives of cafeic acids, protocatechuic acids, gdlic
acids and adehydes, sgnificantly increased in comparison with the other aromatic sructures.
Various ratios commonly used as parameters to determine the degree of lignin decompaosition
during humification were followed to monitor the chemica Sructure changes of the darting
materid during compogting. In the present case, the SG ratio did not present significant
changes during composting. The acid/ddehyde ratio was supervised using the ratio of gdlic
acids to gdlic ddehyde methylated derivatives and showed an increase from 0.73 to 2.13 after
the stabilisation phase but a decrease to 0.93 a the end of compogting. This evolution may be
explaned by the increese of acid-containing derivatives following the intense oxidation of
lignin 9de-chains during the stabilisation phase. But, the decrease of the acid/adehyde ratio
during the maturation phase could be attributed to a decrease in acid units by polymerisation
of benzoic acid type-compounds through ester/ether linkages The follow up of gx families of
compounds of smilar chemica dructures during composting showed a decrease of lignin-
type compounds C6-C3 and that C6-C1 units predominated in the humic acid isolated from
end compost dudge. The fatty acid methyl esters showed an increese in the intermediate
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phase of compogting probably originating from the activities and tissues of microorganismes,
which ae very numerous during the process The find decrease in fatty acids may be
explained by the desth of most of the microbid population at the end of composting typified
by a low respiratory rate. The index of Shannon-Weaver (Ish) remained congtant at about 3 in
course of compoding indicating the neoformation of HA from subunits of smilar chemica
nature. A gmilitude index (Sj, Sij) showed a split between 30 and 90 days of composting
indicating a change in the rate of neoformation of HA after a Sabilisation phase. Afterwards,
the rate of HA neoformation varied linearly with the duration of composting.

Key words : Themochemolyss/\GC/MS coupling, dudge compogsing, humic acids,
benzenecarboxylic acid units, condensation, lignin degradation, faity acids.

1. Introduction

Compogting of organic waste has become widely developed to yiedd a product that
provides more fetilization and is safer than the dating maerid for agriculturad recycling.
This aerobic thermophilic biotreatment leads to the biotransformation of raw organic matter
into a more stable product, rich in humic substances. The amounts and chemica gructure of
the humic materid conditute, according to numerous sudies, the main indices for assessng
the stability and maturity of the compost (Garcia et d., 1992; Ouatmane et d., 2000; Tomati
et a., 2000). The humic substances play a fundamertd role in conditioning soil properties,
gnce they ae directly involved in the dow redease of nutrients high cation exchange
capacity, pH, buffer cgpacity and heavy metds and xenobiotic organic molecule retention
(Senes et d., 1996). However, the actud dructurd of humic materid is ill controversd
(Deleew and Largeau, 1993; Lichtfouse et d., 1998). Some studies suggest the predominance
of aromatic units in humic substances, whereas other groups have shown that many humic
extracts contain largey diphatic dructures. Many factors could cause these contradictions
such as the origin of the humic materid, the extraction technique, the purification method and
the andysis techniques (GonzdezVila et d., 1983). Previous works usng FTIR and 3 C-
NMR spectroscopy to study changes in the chemical sructure of humic acids (Amir & 4.,
2004 @) and fulvic acids (Amir et d., 2004 b) isolated from composted dudge at different
degree of maturity, showed the presence of abundant etherified/ esterfied aromatic structures
by intense bands around 1600 and 1140 or 1034 cmi' in FTIR spectra and a strong and
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persisent * C-NMR signd, a different stages of composting, around 56, 74 and 174 ppm
corresponding to ether and ester bonds. The thermochemolyss technique has proved to be a
good method to obtan detaled gructurd information on the building blocks of organic
macromolecules. It is based on the therma bresk down of humic macromolecular into various
subunits, which are subsequently isolated and idertified (Bracewell et d., 1980, Schulten et
d., 1996). In contrast to smple pyrolyss, this chemolytic procedure hydrolyses and
methylates ester and ether linkages, and asssts in the depolymerisation and methylation of
lignin or other organic Sructures (Martin et d., 1995; Filley et a., 1999). Moreover, the
procedure avoids decarboxylation and produces the methyl esters of carboxylic acids and
methyl ethers of hydroxyl groups, rendering many of the polar products volatile enough for
GC andyss (Chefetz et d., 2002). Numerous authors have used this chemica approach to
devdop a better underdanding of how humification occurs in soil by following the
biotrandformation of aromatic entities from lignin derivatives (De Rio et d., 1994; Chefetez
et d., 2000); as the approach has also been used to characterize humic materia isolated from
compost a different degrees of maturity (Miikki et d., 1999). Hatcher and Clifford (1994)
and de Rio et d. (1994) have shown that the TMAH thermochemolysis of HA n soil yidds
monomethoxy, dimethoxy, and trimethoxy benzenecarboxylic acid methylesters and faity
acid methyl esters Chefetz et d. (2000) showed that the ratio of syringyl to guaacyl
compounds (S/G) decreased suggesting a preferentia degradation of the syringyl units by
micro-organiams, and explained this by humification with increesng depth. Dd Rio and
Hatcher (1994) suggest the formation of benzenecarboxylic acid moieties during the
codification process. Miikki et d. (1999) observed, with increasing maturdion time in the
course of composting, an increase in the relaive amounts of akylbenzenes and a decrease in
the rdative amounts of dkylphenols. Veeken et d. (2000) showed that during composting,
there was an increase of aromatic compounds mainly methoxy-phenols with respect to other
compounds suggesting an increesed solubility of lignin. These authors report the sgnificant
contribution of fatty acids C16, C18:1, C18 to the humic acids of biowaste compost. Miikki et
d. (1999) and Reévellé et d. (2003) reported dso that fatty acids condtitute an important
fraction in the pyrograms of the humic acids in sawage dudge even on exhaudively pre-
extracted samples. These entities could have a podtive effect on soil by influencing the water
retention cepacity, the dructurd oability and the biodegradation-humification bdance in
anended soils However, they could be unfavourable in large quantities and induce
phytotoxity problems (Gonzdes-Vila et d., 1999). Numerous authors show that part of tese
faty acids seem to be bound chemicdly to the macromolecular structure network of HA
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because they are not recovered in the lipid extract (Grasset and Amblés, 1998; Gobé et d.,
2000; Grast et d., 2002; Réveillé et d., 2003). They explained this, either by the fact that
solvent extraction was not complete, only partid remova of lipids from HA being alowed, or
that these lipids were more difficult to extract. Réveillé et d. (2003) suggested that even with
additiona lipid extraction carried out directly on the purified humic acids, some lipids would
remain associaed with humic acids by covdent bondings or by smply being trgpped in ther
sructure. Grasset et a. (2002) used TMAH and tetragthylamonium acetate (TEAAC) to
discriminate between free and ederified fatty acids for a better understanding of the
humification process and the capacities of soils to retain or release auto-chthonous or
dlochthonous (xenobiotic) compounds. Accordingly, consdering their importance as entities
tightly trapped within humic sructures or cross-linked through ester bonds in the matrix, the
remova of lipid could destroy or disturb cross-linking bounds between molecular units and
thus some entities may become more eedly rdessed through pyrolyss from molecular
sructures leading to an overestimatation of their presence compared to others. In this work,
we used TMAH-GC-MS andyss to follow during compogting the structurd changes of the
units making up the humic acid sructure as awhole, without previous or later lipid removdl.

2. Material and methods

2.1. Composting

Sewage dudge was taken from an anaerobic lagoon in an experimenta wastewater trestment
plant. Composting of a fresh sawage dudge (90 %) and sraw (10 %) mixture & 54 % of
moisure was followed over 270 days on a compogting platform. To provide aerobic
conditions, the mixture was turned every 2 weeks. Some preiminary physca-chemica
characterigtics of compost at different stages of trestment are illudtrated in Table 1 : (RM =
initid rav mixture, after 30 days “dabilization phase’; 90; 180; 270 days of composting
“maturation phasg’).
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Table 1. Change of some physicochemica characteristics of sewage sudge and
Straw mixture during composting

Stages of
composting pH O.C.%* NTK% CIN DEC % ash %°
(days)
RM 7.3 17.7 0.74 24.0 / 65.9
30 74 16.2 0.76 214 20.0 70.7
90 6.8 15.0 0.81 185 36.5 75.3
180 6.7 14.3 0.87 16.4 40.0 76.3 A
270 6.8 135 0.88 15.2 41.5 76.8
Results expressed by dry weight

O. C. : Organic carbon NTK : Totd Kjeldahl Nitrogen DEC : Decomposition rate

2.2. Humic extraction

To extract humic substances (HS), fresh sample (30 g) was firsly washed three successve
times with 40 ml of H,O to remove non-humic, water-soluble substances (sugars, proteins),
and 0 avoid interferences between these molecules and humic compounds (Bernd et d.,
1996). The extraction was then carried out on a pre-treated sample with 40 ml of 0.1 N
NaOH. Extraction was repeated severd times until colourless supernatants were obtained.
Centrifugation is then done a 4000g for 15 min. The filtered solutions were then acidified
with 3 N HSO4 until pH 2 and kept for 24h a 4°C. The precipitates, or humic acids (HA)
were separated from the fulvic acids (FA) remaining in solution and then dissolved in 0.1 N
NaOH. The HA fraction was didyzed with a 1000 Da Spectra Por membrane to diminate
excess sdts, and then was freeze-dried. The HA dosage were assayed by KMnO, oxidation
(Chaminade, 1944).

2.3. Pyrolysis-gas chromatogr aphy-mass spectr ometry

About 2 mg of freeze-dried humic acids (HA) were dissolved in chloroform and mixed with
10 ul of a methanol solution containing 50 % (w/w) of tetramethyl ammonium hydroxide
(TMAH) (Aldrich). The samples were then heated for 5 min. to 40°C to evaporate the
methanol. The remaning solid was trandferred to 25 x 1.9 mm (i.d) quartz tube filled with
quartz wool.
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The tube was then heated from 350 to 650°C at 5°C msec* and maintained a 650°C for 10 s.
Thermochemolys's products were carried into the GC or the GC-MS by aflow of He gas.

GC separations were done on a Varian 3900 gas chromatograph using a BPX (SGE) capillary
column (30 m long, 0.25 mm i.d.). Column temperature was programmed from 60 to 300°C at
5°C.mint and hedd a 300°C for 30 min. GC-MS andysis was performed in smilar conditions
on a Vaian 3400 chromatograph coupled with a Finigan Incos 500 mass spectrometer. The
compounds were identified on the bads of ther GC retention times and by comparisons of
their mass spectra with standards and data from the literature.

3. Results and Discussion

The chromatograms of TMAH-GC/MS of the humic acids (HA) isolated at different stages
of composting are illudrated in Fig. 1. Table 2 ligs the main compounds identified in the
chromatograms, which can be dasdfied into the following mgor groups lignin derived and
non-lignin derived aromatic compounds, heterocyclic N-containing compounds, faity acid
methyl esters (FAMEs). The TMAH themochemolyss of HA a different stages of
compoging yidded vaious compounds manly mono-, di- and tri-methoxy (dkyl)-
bezenecarboxylic acid methyl esters. These entities seem to present oxidized degradation
products derived from lignin as methylated p-hydroxyphenyl, guaiacyl and syringyl units It
should be noted that the methoxyl groups detected could correspond to the methoxyl groups
origindly present in the molecule or to free hydroxyl groups that become methylated after
pyrolyss methylation.

Beddes these lignin-derived dructures, there are other nortlignin aromatic structures and
series of FAMES composed of branched iso and anteiso C15, C18:1 and linear C16, C18
(fatty acid pesks are labdled by dar (*)). These fatty acids have often been shown to
predominate amongst homologous series of fatty acids in HA (Hatcher and Clifford., 1994,
Martin et d., 1995; Réveillé et ., 2003).

The nitrogen-containing structures are mainly present as heterocyclic compounds such as
indol. But, the presence of other unknown diphatic nitrogenic structures (7) should be
mentioned. The heterocyclic sructure could originate from biological precursors such as
plant and microbid resdues. However, the absence of amino acids or other peptide
compounds could be explaned this by their intermolecular condensation to form
heterocyclic dructures as indol under pyrolyss conditions (Chiavari and Galletti, 1992,
Knicker and Hatcher, 1997; Hendricker and V oorhees, 1998).
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Table 2. Lig of the main aromatic compounds related to peaks presenting significant surface
aea in the chromatograms obtained from thermochemolysis of humic acids of sawage dudge

during composting.

Lignin-derived compounds

Compounds derived from p-hydroxyphenyl structures

~
1 D—Q* 4-methoxytoluene
4 \‘0—@—% 1- methoxy-4-vinyl benzene

0
10 L@*o\ 4-methoxybenzena dehyde
19 n} < } 4-methoxy acetophenone
D'\

ﬂ._
20 F'Q‘ﬁ 4-methoxybenzoic acid, methyl ester
o

28 Y ~O—L(o 3- (4-methoxyphenyl)- 2- propanoic acid, methyl ester

u—.

37 ,{"@—\_‘ﬂ— 3-(4-methoxyphenyl)- 2- propenoic acid, methyl ester
o

Compounds derived from guaiacyl structures

6 \o@ 1, 2-dimethoxybenzene

=0

12 HD‘D—\ 4-ethyl-2-methoxyphenol

—0
HO

17 ‘p—D—\ 2-methoxy-5-vinylphenol
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18 P—@—% 3, 4-dimethoxy-styrene

23 o@_,, 3 4-cimethoxybenzaldehyde
a

n)
26 m_@_‘”— 4-hydroxy-3-methoxybenzoic acid methyl esters
[}
4
o
27 Hﬂm 1- (4- hydroxy- 3-methoxyphenyl) - propan- 2-one

29 PD—({, 1- (3, 4-dimethoxyphenyl)-ethanone
30 Q_D_‘D— 3,4-dimethoxybenzoic acid methy! ester

32 % _@_} 2-(3,4-dimethoxyphenyl)-ethanoic acid methyl ester

39 P{)_\_{,_ 3-(3,4-dimethoxyphenyl)-2-propenoic acid methy! ester

[+]

Compounds derived from syringyl structures

/
o

15 HD__D 2,6-dimethoxyphenol

=0

=0

31 JG-D—Q 3,4,5-trimethoxy benzaldehyde
[

o
%

—

33 % _Q_L 1, 2, 3-trimethoxy-5- propenylbenzene
r
4]

b
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36

38

—l

3,

4, 5-trimethoxyacetophenone

HD—Q—‘_ 2,6-dimethoxy-4- propenyl phenol
Q

k1
-
—

o
£

=}

3

3,4, 5-trimethoxybenzoic acid methyl ester

Other non-lignin derived compounds

14

16

21

22

24

O

Al

.FI
=—

\D—D—D
\c—é; g
HO

X
D—Q—D
HO
D; T&
!
5]
QO
] o
HQ

H

A

4-methoxyphenal

2- methoxy-4-methylphenaol

4,5-dimethoxybenzene-1,3-diol

1,4-dimethoxy- 2- methylbenzene

2- hydroxy-5- methylacetophenone

1,2,4-trimethoxybenzene

2-hydroxy-3-isopropyl-6- methylcyclohex- 2-enone

5-dlyl-2-methoxyphenal

isophthdic acid, dimethylester
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o5 ,F’-%;é-ﬂ’ 1,4-dimethoxy-2,3,5,6-tetramethylbenzene

< o

34 w 1-(3,5-dimethoxyphenyl)-propan- 2-one

a
LA

Nitrogen-containing compounds
N
3 Gvﬂ 1-methyl-2,5- pyrrolidinedione

7  unidentified diphatic N compounds
7
I
= H .
11 I | 1-methyl-1H-indol

13 @fnj 1H-indol

Fatty acids methyl esters

*15  :iso Pentadecanoic acid, methyl ester
**15 . anteiso Pentadecanoic acid, methyl ester
* 16 : hexadecanoic acid, methyl ester

* 181 :is0 octadecenoic acid, methyl ester
**18:1 : antelso octadecenoic acid, methyl ester
* 18 : octadecanoic acid, methyl ester

The nortdetection of carbohydrates and polysaccharides may be attributed to that they are
not dructurdly humic compounds and they are only physicaly adsorbed, which leading to
their easy remova by the fird water extraction step (Schnitzer, 1972). Some authors
suggest that the lack of carbohydrate-derived pesks in the TMAH chromatogram is due to
poor sendtivity of this technique to carbohydrates (Clifford et a., 1995). Recently, Fabbri
and Heleur (1999) reported that TMAH thermochemolyss of cdlulose and starch yields 1,
2, 4-trimethoxybenzene (compounds labelled 16).
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Accordingly, humic acids isolated from dudge compost are composed of heterogeneous
dructures. In fact, the dudge materid originates from various resdues caried by domedtic,
indugtrid, and agronomic liquid-waste effluents and other sources. Similar observations have
been reported by Garcia et d. (1992) who show that gas chromatogram features of products
methylated after persulfate and dkaine permanganate oxidation of HA isolaed from
uncomposted and composted mixtures of dudge and grape debris are mainly composed of
linear n-fatty acids and phenolic acids such as methoxy-, dimethoxy- and trimethoxy-benzoic
acids.

The presence of fatty acids C15, C16, C18:1, C18 is often attributed to resdues from
microbia activity (Neirop et d., 1999; Chefetz et d., 2002). The high contribution of lignin-
like compounds may be explained by the fact that, of adl the organic compounds present in
organic wadte, they are the most resstant to microbid degradation during wastewater
lagooning. Since, lagooning dudge condsts manly of components of dead adgee, fungi and
micro-organisms and materia recalcitrant to microbia degradation.

During composting, the proportion of dructurd units varies between the chromatograms a
different steps of composting and more oxidized lignin-derived units preval a the end of
process. Thus, it is important to follow the chemicd transformation of lignin by-products
dnce they ae subject to humification and they can become incorporated into the
macromolecular dructure of HS. Accordingly, sructurd changes of HA during composting
were followed through comparison between the reative abundances of the subunits making
up their chromatograms a different stages of compogting. The redive abundance «Pi» of
each pyrolyss product from HA is cdculaed as the ratio between the aea of the
corresponding pesk to the sum of areas of dl the peaks consdered in the pyrograms (Ayuso et
al., 1996).

a isthe areaof each peak in the pyrogram

The rdative abundance of various pyrolyss products released from HA are presented in Fig.
2. The follow-up during composting of faity acid methyl esters shows an incresse, dfter the
dabilization phase, mainly of branched C15, liner C16 and CI18 faty acids, which then
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decreased at the end of composting. Concerning the aromatic compounds, there was a
dgnificant decrease in the proportion of methylated p-hydroxyphenyl derivatives (28) and
adso of syringyl derivatives (36), with the progressve increase in the proportion of methylated
protocatechuic acid (30), gdlic ddehyde (35), gdlic acid (38) and of cafeic acid (39).

O*18
0O*18:1
0*18:1
0*16
@ 39
O**15
O*15
_ @ 38
0 36
- @35
@30
|28
022
018
017
014
@13
a7
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@2
m1

100%

80%

|\

60%

40%

relative abundance %

20%

0%

0 30 90 180 270

time of composting (days)

Figure 2. Changes of the relative abundance of main products thermally released from humic
acids (HA) of sawage dudge at different stages of composting.

These trandformations of lignin-like structures during composting are consstent with those of
the pathway proposed by Martin and Haider (1971) for the production of polyphenolic acids
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such as protocatechuic acid and gdlic acid from biotransformations of coniferyl dcohol or p
hydroxycinnamyl acohol by three fungi of Imperfecti group (E. nigrum, S atra, and/or A.
sydowi) during lignin biodegradetion. Lignin Sde chains are oxidized and methoxy groups
removed or hydroxylation occurs, resulting in an increese of more oxidized polyphenolic
acids. The protocatechuic acid and galic acid derivatives dways conditute the last lignin-
degradation product leading to the formaton of humic substances following <df-
polycondensation and/or combination with other nitrogen-containing compounds, while
cafeic acid (39) conditutes the intermediate products during lignin biodegradation (Faig,
1964; Martin and Haider, 1971).

Therefore, to understand the humification process, recently, numerous authors have
monitored lignin  decompodtion and its dructurd changes by following various indexes.
Chefetez et d. (2000) use the S/G ratio (syringyl to guaiacyl) as a parameter to gauge
evolution based on the assumption that condensed lignin G-type units are more resstant to
biologica degradation than lignin with a larger proportion of methoxyl groups. These authors
report that the S/G ratio decreases suggesting preferentid  degradation of syringyl units by
micro-organisms. In our case, the SG ratio did not present sgnificant changes, it decreased
from 0.59 to 0.49 in the intermediate step of composting and increased to 0.66 at the end of
the process The follow up of various lignin-derived units shows a decresse of p-
hydroxyphenyl type-compounds after 30 days of composting, while in pardld the guaacyl
and syringyl units Sgnificantly increase at the end of process (Fig. 3).

Guaacyl and syringyl units both show only a dight decreese a the beginning of the
maturation phase. Indeed, the increase of guaiacyl and syringyl units a the end of composting
is in agreement with drong production of protocatechuic acid and gdlic acid derivetives
during composting.

In fact, other authors such as Guggenberger et d. (1994) and Chefetez et d. (2002) base there
reasoning on the theory of Sde-chain oxidation of lignin dructures as one of the mgor
humification processes. They have reported that a decresse in the content of lignin
compounds and an increase in the acid/ddehyde ratio occurs with humification in the soil.
Hatcher et a. (1995) dso suggested that benzenecarboxylic acids in TMAH products are
predominantly derived from lignin units during wood decomposition, where the a-C of the

sde chain has been oxidized to a carboxyl group.
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Figure 3. Evolution of various lignin-like derived units in humic acids of sewage
dudge during composting

The rdio of acid-containing derivatives to adehydes containing derivatives (acid/ddehyde
ratio) is commonly used to assess the stage of lignin degradation. High acid/adehyde ratios
represent an advanced stage of lignin Sde-chain oxidation by microorganisms. In the present
dudy, udng the ratio of gdlic acids (38) to gdlic ddehydes (35) methylated derivatives
showed an increase from 0.73 to 2.13 after the stabilisation phase and decreased to 0.93 at the
end of composing. This evolution is in agreement with the increase of acid-containing
derivaives following the intense oxidation of lignin Sde-chains during the Sabilisation phase,
But, the decrease of the gdlic acid to ddehyde ratio during the maturation phase could be
attributed to a decrease of acid units by polymerisation of benzoic acids compounds through
eder/ether linkages. The later mechanism was previoudy proposed in numerous <udies
involving the formetion of humic substances (Gonzalez-Vila et a., 2001; Amir et a., 2004g;
Hafidi et a., 2004). However, according to some authors, caution must be taken when using
the acid/adehyde ratio in TMAH pyrolyss as a measure of lignin degradation (Tanczos et &.,
1999). They show that adehydes can undergo a Camnizzaro  reaction
(disproportion/methylation) producing their corresponding carboxylic acids,
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Therefore, to determine the degree of decompostion of the sde-chains of lignin dructures
and the evolution of compounds with Smilar chemicd dructures, in this sudy sx families
are grouped from various pyrolyss products reessed from humic acids a each steps of
composting (Fig. 4): C6-C3 (3 carbons in sde-chan of ayl unit); C6-C2 ( 2 carbons in
dde-chan of ayl unit); C6-C1l (benzoic acids compounds), hydroquinones, nitrogenous
sructures and fatty acids.
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Figure 4. Changes of sx structurd groups composing thermochemolysis products
released from humic acids of sewage dudge during composting
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The initid organic materid was composed of 25-28 % of C6-C1 units, the same proportion of
faty acid methyl esers, 13-17 % of each C6-C3 or C6-C2; 7-8 % of hydroquinones and
amilaly the nitrogenous compounds. During compoging, the humic dructures show a
decrease in the proportions of C6-C3 or ligninlike compounds from 16.7 to 10.7 %, in
padld C6-C2 and manly C6-C1 compounds tend to increase during composting. The
increese in the proportions of the latter groups was patly reated to the microbid
decomposition of the dde-chans (C3) of lignin-like compounds C6-C3. However, the
decrease recorded mainly in both groups C6-C2 and C6-C1, and hydroquinone and nitrogen
compounds that occurred at the beginning of the maturation phase may be attributed to their
adsorption to cdls of the mesophilic micro-organisms, which proliferate in this sep of
compogting. According to Varadachari and Ghosh (1984), lignin is first degraded by
extracdlular enzymes to smdler units, which are then adsorbed into microbid cdls where
they are partly converted and discharged into the surrounding medium where they polymerise.

In the find stage of compogting, the predominant compounds were the C6-C1 unit-like, which
rose from 245 % to 34 %. The hydroquinones and nitrogenous structures did not show
ggnificant increeses in comparison with the initid amounts. As reported above, the C6-C1
compounds such as methylated protocatechuic acid and gdlic acid derivatives conditute the
last subunits yidded from the biotransformation of lignin compounds and leading through
autopolycondensation or recombination with nitrogenous dructures to the neoformation of
humic acids during composing. The great increese in the proportion of these units during
composting could be dso partly attributed to microbid neosynthess rather than only to the
biotransformation of lignin structures.

The fatty acids present within the humic acid structures, can be divided into the unbound or
“freg’ lipids, lipid components that are physcdly or otherwise srongly trgpped within the
macromolecular network, and finaly those that are cross-linked to the matrix through ester
bonds. During composting, the relative abundance of totd fatty acids decreased from 27.2 %
to 1954 %. This variation could be explained by ther decrease following the decompostion
during the dabilisation phase of plant and anima residues present in the origind wadte.
However, the increase in the amount of faity acid in the intermediate step could originate
from agad and microbid activity, which intensdy developed during composting. The find
decrease may be atributed to the desth of most microbid populations a the end of the
composting process (Hatcher et al., 1981).

In summary, dl the above observations support the formations of humic substances during the
course of composting through polycondensation of monomers dready biotransformed during
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microbid metabolism rather than just drict biodegradation of dating polymers. The
microbid populations that developed during compogting used the starting organic materid as
a source of energy. The microbiad metabolism probably involved [3-keto-adipate where
protocatechiuc acid and catechol are the two main probable entrance points for opening the
aomatic ring (Stanier and Orngton, 1973; Bally and Raboanary, 1985). The polyphenols
aigng from oxidation or microbid biotransformation of darting materias, could be subjected
to ultimate microbid decompostion producing CO, and H,O. Alternatively, a grest part of
these polyphenols may undergo recombination, either done or with other metabolites (amino
acids and peptides). Therefore, the data obtained here support the notion that the humification
process occuring during compogting follows a polyphenolic modd. The rdative importance
of sources of polyphenolic acids C6-C1 units from degradation of starting organic wastes or
from microbiad neosynthesis is unknown.

However, the continued presence of lignin materids in the humic acids and the high levels of
production of benzenecarboxylic acids show that oxidative degradation acts partly on sde
chains and monomers linked to or adsorbed to a macromolecular sarting polymer. In contrast,
if microbid oxidation acts on free monomers, a great pat of the monomers would be
ultimatly subjected to decompostion and few benzenecarboxylic acid derivatives would be
produced. Saiz-Jmenez et d. (1989) attributed the greater part of poly-methoxy-phenal, -and
hence lignin resdues- in the pyrolyss product of HA to the incomplete degradeation or
SHective presarvation of grass lignin during earthworm composting.

Veeken e d. (2000) suggest that the main route of HA formation during compogting of
biowaste is mogs likdy the degradation pahway (lignin theory). But, the ggnificant
contribution of condensation route (or polyphenol theory) is, according to these authors, aso
possble following the increase of solubility of lignin- and polyphenol-derived compounds, as
well as the appearance of N-type compoundsin the HA fraction after 35 days of composting.

Thus, oxidized lignin-derivatives dways conditute the “core’ of humus, mainly for materid
in which microbial decomposition is dtill incomplete or not sufficiently advanced.

To assess the importance of dructurd changes that occur during composting, two indices
were gpplied to follow the distribution of various pyrolyss subunits.

The index of ShannonWeaver (Ish) indicates the degree of diversty insde the humic
polymer. This ecologicd index is usudly used to express the degree of organisation of an
ecosystem. Low vaues correspond to low diverdty, while a high index corresponds to a
complex system. This index has been used by Alcaniz et a. (1983) and Ayuso et d. (1996) to
examine the organisation of organic compounds in soil and humic acids. Alcaniz e d. (1983)
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uggest that a high divergty index Ish in soil implies that the abundance of fragments is
quantitatively equd, while a low index indicates the exisence of a sdective process. Ayuso et
d. (1996) show that the low Ish seen in the leonardite soil pyrogram must be due to a
sective process such as oxidation followed by humification. This index is caculated as

follows

n
Ish:-SIPiIogzPi 05<lIsh<45

where P is the relative abundance of each pyrolyss product consdered. The results show a
high index of about 3.00. This may be rdaed to the great heterogeneity of the organic
materid making up dudge compost. During compogting, the index vaue remans reaivey
condant in spite of a high neoformation of humic acids during compogting (Fig. 5). This
shows the resemblance and continuity of the same mechaniam of ther neoformation during
compogting, plus ther neoformation from subunits of gmilar chemicd nature (Amir et d.,
2003).
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Figure 5. Contents of humic acids isolated from sewage dudge during composting
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A dgmilitude index Sj compares two pyrograms and gives the degree of resemblance between
their chemicd-structurd compostions. This index has been used by Ceccanti et d. (1986) and
Ayuso e d. (1996) to determine the degree of smilarity between two pyrograms of different

organic materids (soil, compost, sewage dudge...). It iscdculated asfollows:

Nk k

2P /P

) LA k k

Sj = P <P
n

k
P isthe rdative abundance of the subunits making up the i and j pyrograms considered, n
is the number of pesks.

Sj is the degree of smilitude between the pyrogram of humic acids (HA) a each dtage of
compogting and their pyrograms a the dat of composing (Fig. 6a). Sij is the degree of
amilitude between two pyrograms of humic acids (HA) a successve stages of composting
(Fig. 6 b).

Sij  1.00-
0.90 -
0.80 -
0.70 -
0.60 -
0.50 -
0.40 -
0.30-
0.20
0.10-
0.00

S

W 0-30 days 0.76
0 0-90 days 0.68
W 0-6 days 0.69
0 0-9 days 0.69

Figure 6a. Similitude index between thermochemolysis chromatogram of humic acids
at each stage of composting and the chromatogram at start of composting.
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Son between pyrograms of HA a 30 days of composting and of the initid mixture before
compogting (RM) shows a great value of aout 0.76. The index vaue then decreased and
remained congant near 0.68 in comparison with each pyrogram of the other stages of
treetment 90; 180 and 270 days with the pyrogram of the initid mixture before composting
(RM).

S'lj 1.00-
0.90 -
0.80 -
0.70 -
0.60 -
0.50 -
0.40 -
0.30-
0.20 -
0.10-
0.00 -

S'j
W 0-30 days 0.77

0O 30-90 days 0.63
W 90-180 days 0.60
0 180-270 days 0.64

Figure 6b. Smilitudeindex between two thermochemolysis chromatograms of

humic acids at successve stages of composting.

Sij decreases to about 0.63 between pyrograms a 30 and 90 days of composting. But,
remans relaively congtant in comparison between pyrograms of other successve stages,
between 90 and 180 days and between 180 and 270 days of treatment. All these changes show
a lit between 30 and 90 days of compoging indicating some change in the rate of
neoformation of HA after the dabilisstion phase (Fg. 5). Aftewards, this rate of
neoformation varied linearly with the time of compogting.

4. Conclusion
The reaults obtaned from thermochemolyss coupled with gas chromatography and mass

spectrometry show that the organic materia isolated from the initid sewage dudge (90 %)
and drawv (10 %) mixture is composed manly of vaious lignin-derived compounds
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condituting organic waste recdcitrant to microbia decompogtion in the wastewater plant.
Moreover, faty acid methyl edters attributed to resdues of dead dgd, funga and microbia
organisms remaning in the lagooning dudge The evolution of lignin-derived compounds
during compogting shows that p-hydroxyphenyl units decreased after the dtabilisation phase.
In padld the more oxidized units of guaacyl (G) and syringyl like-structures (S)
ggnificantly increesed corresponding mainly to methylated derivatives of cafeic acids,
protocatechuic acids, gdlic acids and adehydes. In the chemicd dructure of humic acids
isolated from mature dudge compost, C6-Cl type units or polyphenolic acids are highly
predominant. These units originate partly from the oxidation of the Sde-chan of C6-C3
lignn-like compounds, which is conddered as the man process occurring during the
biotransformation of lignin to form humic subgtances. Microbid neosynthesis could adso be
suggested to explain the great amounts of these units present a the end of composting.
Indeed, the index of Shannon-Weaver supports the neoformation of HA during composting,
from subunits of dmilar chemicad nature. The dmilitude index indicates a change in the
neoformation rate of humic acids during maturation phase, which is commonly known as
compogting phase where much humification occur. The al variations are consgent with the
“condensation” pathway and that neoformation of humic acids during composting seems to
occur through polycondensation of monomers dready biotransformed during microbid
metabolism rather than just drict biodegradation of darting polymers. However, the
continued presence of lignin - maerids in humic adds and the high levds of
benzenecarboxylic acid production show that oxidative degradation acts partly on sde chans
and monomers linked or adsorbed to the macromolecular darting polymer. The oxidized
lignin-derivatives dways conditute the “core’ of humic dructures, especidly for materid in
which microbid decompodtion is dill incomplete. The faity acids within the humic add
sructures show an increase during the composting process attributed to the development of
intense microbid activity and then the amounts decrease after the desth of mogt of the

microbid communitiesin the find stage of low respiration rate.
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Pr ésentation :

Dans les chapitres précédents sur la caractérisation par spectroscopie FTIR e 13 C-NMR
des dructures acides fulviques isolés du compost des boues a différents degrés de maturité,
les réalltats ont révéé une grande contribution des dtructures aromatiques éhéifiées &
esérifiées. Ces dtructures ont &€ démontrées en spectroscopie FTIR  par une grande
absorbance environ 1600 et 1140 cmi® et en spectroscopie ** C-NMR par un grand signd de
résonance a 74 et 174 ppm. Sdon nombreuses études, les structures acides fulviques pourrait
présenter une certaine sSmilarité aux acides humiques, mais ils sont généraement caractérisés
pa une grande hydrophilicité lié a leur grande teneur en composés riches en groupements
fonctionnds oxygenés carboxyles e adcools. Aind, la thermochimiolyse avec le tetraméthyle
ammonium hydroxyde (TMAH) pourrait conditue une technique destructive adéquate pour
leur caactéristion dructurdle puisqudle a comme principe une dtaque Sdective des
ligisons type éther et ester dans les macromoléculaires organiques (Hatcher et a., 1995). Cette
derniére procédure chimiolytique condste lors de la dépolymérisation des dructures
organiques a I’hydrolyse et méthylation des liasons type eser & éher (Matin et d., 1995,
dd Rio et d. 1996; Filley et d. 1999). Il es de grande importance pour identifier les
composes polarestd les acides benzoiques et acides gras (Chefetez et d., 2002).

Ce présent travall et une é@ude par couplage thermochimiolyse/ chromatographie en phase
gazeusel spectrométrie de Masse de I'évolution des sous-unités moléculaires conditutives des
acides fulviques lors du compostage du mé ange de boues résiduaires.

Le méme protocole expérimentd utilise pour les acides humiques (chapitre 9) a éé rédise sur
4 mg des acides fulvigues lyophilisés isolés a différents stades de compostage.

Les chromatogrammes TMAH-GC/MS des acides fulviques (FA) a différents stades de
compostage sont illustrés dans la figure 1. Le tableau 2 regroupe les principaux Ccomposes
identifiés. Différents composés sont thermiquement libérés des structures acides fulviques et
sont principdement des esters méthyliques de mono-, di- et tri-méhoxy (akyle)-acides
benzoiques smilaires aux produits d oxydation de la lignine. lls sont classss en trois groupes
présentant des composés dérivés des trois monomeres de la lignine des squelettes méthylés
de p-hydroxyphényle, de guaiacyle ou de syringyle, en plus des autres structures aromatiques,
et une série d'acides gras C15, C16, C18 et C18:1 indiqué par un (*) (figure 1). En plus des

autres gtructures encore non-identifies telque (7), probablement des structures diphatiques
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contenant |'azote. L’absence des polysaccharides et expliquée soit par leur éimination par
I’ ea), soit due au tres faible senghilité de cette technique aux carbohydrates.

La grande contribution des composés oxydés déivés de la lignine est lige a leur grande
résstance a la dégradation microbienne parmi d’ autres composss organiques. Les acides gras
C15, C16, C181, C18 sont attribués aux résdus de microorganismes ou plantes. Aing, le
substrat organique initid des boues de lagunage est composé des corps microbiens des dgues,
champignons et bactéries et du matériel récacitrant ala dégradation microbienne.

Au cours du compostage, |'évolution de différentes sous-unités dructurades des acides
fulvigues a é&é suivie a travers une compaason de leur abundances “F” dans les
thermogrammes a différents stades de compostage (voir formule chapitre 9). Les données
obtenues sont présentées dans la figure 2. Au cours du compostage se produit une disparition
de 4-méhoxybenzaldehyde (10) avec I'augmentation de I'intendté de 4-meéthoxytoluene (1),
4-méhoxyphénole (2), substance azotée inconnue (7) e déivée méhylé de ['acide
protocatéchique (30, 35, 38). D’autres composés comme le (37) et (39) montrent une
augmentation en phase intermédiaire e gores une diminution au sade find du compostage.
Aind, I"augmentation et la grande contribution d'ddéhydes & acides benzoiques td le (30,
35, 38) indiquent sur un stade d'oxydation de chaines latérdes de lignine bien avancé. Alors
que la disparition de 4-hydroxybenzadehyde (10) et atribuée & leur biotransformation aux
dérivées hydroquinones (2) dans les conditions de compostage.

En cherchant a déerminer une relation entre acides et ddéhydes correspondants, on note une
grande augmentation de teneur de I'acide gdlique (38) a 180 jours, qui diminue en fin du
compostage avec |'augmentation de teneur de I'adéhyde gdlique. La premiere augmentation
ed liée a une intense oxydation de dérivés de lignine, dors que I'augmentation de proportions
de dérivés adéhydes peut étre attribuée a un mécanisme de polymérisation oxydative a travers
des liaisons type eter/éher en fin du compostage.

L’évolution de différentes sous unités dérivées de la lignine a montré une diminution de
proportion de déivés p-hydroxyphényle avec I'augmentation de dérivés type guaacyle
(figure 3). Ce qui implique une augmentation du degré d oxydation avec le processus de
compostage. En fait, les hydroquinones, |'acide protocatéchique, I'acide et I'adéhydes
gdligue ont éé démontrées les derniers déivés de séguence de biotransformation de la
lignine. Ces composés contribuent largement a une néoformation de substances humiques
auite a un phénomene d auto-polycondensation et aux recombinaisons aux autres structures

organiques et azotées.
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La teneur d'acides gras a montré une augmentation en phase intermédiaire de compostage
particulierement le C18:1, cette teneur a montré une diminution en fin du compostage (Fig.
2). L'augmentation est attribuée aux résdus des corps des populations microbiennes
développés au cours du compodage € la diminution et liée a la mort de la mgorité des
populations microbiennes en fin du compostage.

Afin de dé&erminer les changements dans la structure chimique des acides fulviques au cours
du tratement, I’évolution de 5 familles de composés groupées de structure chimique smilaire
a éé éudiée au cours du compostage (figure 4). C6-C3 (benzéne avec chaine latérde a 3
carbones); C6-C1 (acides benzoiques), hydroquinones, structures azotées et acides gras. Les
sous-unités de type-lignine C6-C3 ont montré une diminution au cours du compostage liée a
l'oxydation microbienne, gorés avoir connu une augmentation en phase intermédiaire
atribueble a une amdioration de la solubilité de la lignine. Les sous-unités C6-C1 ont été
réduites au début de compostage, ce qui et expligué par une oxydation du 4-
methoxybenzaldéhyde en hydroquinones dans ces conditions de compostage. L’augmentation
des sous-unités (C6-Cl) a la fin du processus de compostage pourrait soit ére liée a
I'oxydation des chaines périphériques des sous-unités type lignine C6-C3 ou soit étre attribuée
en patie a la néosynthese microbienne. L’augmentation de I'intensité de dructures azotées
non identifié peut &re soupconner dorigine I'activité microbienne. Alors  que,
I'augmentation en pardlde de proportion de structures azotées avec les hydroquinones au
début de compostage peut étre attribuée a un phénomene de nitrosation d'acides phénoliques,
et une grande affinité des hydroquinones aux ammonium (NHs).

Ces réaultats permettent de suggérer une néoformation ou resynthése des acides fulviques, au
cours du compostage, suite a une autopolycondensation ou recombinaison des monomeres
dga biotrandformés td que les sous unités C6-C1 et hydroquinones avec d'autres structures
azotées.

Pour évduer I'importance des changements dructuraux produits au sein des acides fulviques
au cours du compostage, deux indices sont appliqués pour poursuivre la digtribution de divers
ous-unités  libérés thermiquement des acides fulviques a différents stades de traitement.
L’'indice de Shannon-Weaver (Ish) montre le degré de diversté au sein des structures
fulviques. 1l est cdculé sdon une formule citée en chapitre 9 et les données obtenues sont
illugrées dans la figure 5. L’'indice a montré une augmentation au début du compostage, ce
qui implique une augmentation de la diversté dructurde qui et liée probablement a une
néoformation des dérivés hydroquinones et des composés azotés avec I'entrée aux conditions

de compostage.
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L’indice de dmilitude e un indice qui permet de comparer entre deux thermogrammes et
fournit le degré de ressemblance entre les dructures chimiques des acides fulviques a
différents dades de compostage. Sij et le degré de dmilitude entre le thermogramme a
chaque stade de compodage e le thermogramme du médange initid (figure 6 @). Sij et le
degré de smilitude ente les thermogrammes a deux stades successifs de compostage (figure 6
b). L’'indice de dmilitude entre le themogramme du méange initid e odui a un mois de
compostage So;1 montre de trés faible valeur de I'ordre de 0,35. Cette vaeur reste la méme
pour les autres stades de compostage a 90; 180 et 270 jours, ce qui implique une fois dans les
conditions de compostage, il y'a gpparition ou intégration de nouveles structures tel que les
hydroquinones et les composés azotés. Alors que I'autre indice S'ij montre une augmentation
a 0,78 entre 30 & 90 jours, mais diminue & se stabilise a une valeur de 0,6 entre 90 e 180
jours et entre 180 et 270 jours de traitement. En corrdation avec I’augmentation des teneurs
des acides fulviques au cours du traitement (figure 7), on peut suggérer une néoformation des
FA lors du compostage de sous-unités chimiques smilares principdement des
hydroquinones, sous unités C6-C1, C6-C3 et composes azotés.

Abstract :

Thermochemolyss coupled with gas chromatography and mass spectrometry was applied
to determine the chemicd dructure of fulvic acids (FA) extracted from a sawage dudge and
draw mixture a different steps of composting. The FA dating materids were composed
manly of mono-, di- and tri-methoxy (akyl) benzoic acids representing lignin derivatives in
an advanced dage of oxidation, as wdl as of methylated polyphenols and a series of fatty
acids saturated C15, C16, C18, unsaturated and branched C18:1. Besides, there are many
unidentified structures suspected to be N-containing compounds. During the composting
process, the fate of the three structurd typical monomer units of lignin was followed. The p
hydroxyphenyl units showed a strong decrease especidly at the beginning of composting. The
guiaicyl units showed a steady increase in the course of composting. A decrease of syringyl
units was noted a the beginning of composting, but they then increased towards the end of
composting. These changes support the formation during composting of more oxidized units.
All subunits composng the fulvic acid dructure have been subdivided into main five groups
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of gmila chemicd dructure. The ligninlike C6-C3 subunits showed a decrease during
compogting dtributed to microbid oxidation, but there was an increase during the
intermediate step of composting related probably to an enhancing of lignin solubility. The C6-
C1 subunits were reduced a the beginning of composting, which has been mainly attributed
to the oxidaion of 4-methoxybenzadehyde to hydroquinones derivatives under the
compogting conditions. Although, the increese of these subunits (C6-C1l) a the end of
compogsting originates from oxidation of C6-C3 lignin sde-chains or could be partly
atributed to microbid neosynthess. The unidentified N-containing compounds increased
srongly during course of composiing. The rise in the level of faity acids a the beginning of
composting is dtributed to an increase of branched-chain faity acids such as C18:1 commonly
used as bacteria biomarkers. Ther amounts were grestly reduced at the end of composting.
Both the Shannon-Weaver and smilitude indices show an increase in dructurd diversty a
the start of composting conditions following the agppearance of hydroquinone derivatives and
unidentified nitrogen compounds in the FA network. But, the FA dructure reaches a certain
leve of homogeneity a the end of composting through neoformation or resynthess of FA
through sdf-polycondensation or recombination of C6-C1 subunits and  hydroguinone

derivatives with N-containing compounds.

Key words : Themochemolyss/Gas Chromatography/ Mass spectrometry, composting,
dudge sewage, fulvic acids, structura changes.

1. Introduction

Recyding sewage dudge in agriculture as fetiliser and as an organic amendment in
intendvedy —cropped and organic matter- depleted soils is classed as an  important
environmental strategy (Garcia et d., 1992). However, pre-trestment is needed to avoid
numerous harmful effects caused by the gpplication to soil of non-matured composts (Mathur
et a., 1993). Composting of organic wastes has received a great ded of attention to obtan
gregter fertilizing power and a safer product than the dtating meterid for agriculturd
recycdling. This aerobic thermophilic biotreatment leads to the biotransformation of raw
organic matter into a more dable product rich in humic subgtances. The amounts and
chemicd dructures of the humic materid condtitute, according to numerous studies, the man
indices to assess the dtability and maturity of compost (Garcia et d., 1992; Ouatmane et d.,
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2000; Tomati et a., 2000). Humic substances are known to be an important organic fraction.
Among them, fulvic acids have proved to be of great interes in cheaing minerd eements
and in enhancing plant growth. Due to their smdler sze and high carboxyl group content,
they ae much more chemicdly reactive than humic acids (Senes et d., 1996). As a
consequence, the determination of their chemica compostion and Structure & a molecular
level is of importance for soil scentigs The dructurd nature of humic materid is dill
controversd with many factors possbly involved in the contradictions such as the origin of
the humic materid investigated, the extraction techniques used, the purification methods and
the andysis techniques (Gonzalez Vila et d., 1983). In previous works using FTIR and 3 C-
NMR spectroscopy to study changes in chemicd dructure of fulvic acids isolated from
composted dudge at different degrees of maturity (Amir et d., 2004), the presence of large
amounts of etherified/esterified aromatic structures was reveded by intense bands around
1600 and 1140 cm? in FTIR spectra and high *C-NMR signds a 74 and 174 ppm
corresponding to akyl ether and ester bonds. However, polysaccharides may dso be
respongble for these sgnals. .

Thermochemolysis has proved to be a good method to obtain detailed sructura information
on the building blocks of organic macromolecules. It is based on the therma breskdown of
humic macromolecules into various subunits which are subsequently isolated and identified.
Numerous authors have used smple pyrolyss or TMAH-GC-MS andysis to develop a better
understanding of how humification occurs in soil by supervisng biotransformation  of
aromatic entities from lignin derivatives (Bracewd | et d., 1980; Dd Rio e d., 1994; Schulten
et d., 1996; Chefetez et d., 2000); as well as by characterizing humic acid materid isolated
from compost at different degrees of maturity (Serés-Aspax et a., 1985; Miikki et a., 1999).
In contrast to smple pyrolyss-GC/MS that could involve decarboxylation and formation of
vey polar products, thermochemolyss with tetramethyl ammonium hydroxide (TMAH)
sectivey ceaves eder and certain ether linkages (such as B-O-4 diphatic-aryl bonds) in
macromolecular organic matter (Haicher et d., 1995). The later chemolytic procedure
hydrolyses and methylates ester and ether linkages, and asssts in the depolymerisation and
methylation of organic structures (Martin et a., 1995; dd Rio et d., 1996; Filley et a., 1999).
It is egpecidly useful for detecting polar compounds such as long-chain faty acids and
benzenecarboxylic acids (Chefetez et d., 2002).

The fatty acids are the entities suggested to be bonded to humic substances by two separate
mechanians (i): physcd adsorption on externd surfaces and in internd voids of humic
polymers or (ii) ederification to hydroxyl groups of phenolic building blocks (Schnitzer e 4.,
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1975; Grasset and Ambles, 1998; Gobé et d., 2000; Grasset et al., 2002). Numerous authors
such as Miikki e d. (1999) and Révellé et d. (2003) show that the fatty acids condtitute an
important fraction in the pyrograms of the humic acids in sawage dudge even in the
exhaudively lipid pre-extracted and post-extracted samples. Some lipids are therefore thought
to remain asociaed with humic material by covadent bonds or Smply trgpped within ther
dructure. These entities could have a podtive effect on soils by influencing their water
retention capacity, their dructural stability and on the biodegradationhumification balance in
amended soils. They could, however be unfavourable in large doses and induce phytotoxity
problems (Gonzdes-Vilaet ., 1999).

Accordingly, condgdering the importance of lipid as entities that are tightly trgpped within
humic structures or cross-linked through ester bonds in the matrix (Grassst and Ambles,
1998; Gobé et a., 2000; Grasst e d., 2002; Révellé et d., 2003), their remova could
destroy or disturb cross-linking bonds between molecular units. Thus, some molecules could
become essly rdeased through thermochemolyss from molecular structures leading to
overestimation of their presence compared to others ones. In this work, we used TMAH-GC-
MS to follow the Sructurd changes during composting of the units making up the fulvic acids

sructure as awhole, without previous or post-lipid removdl.

2. Material and methods

2.1. Composting

Sewage dudge was taken from an anaerobic lagoon in an experimenta wastewater trestment
plant. A mixture of fresh sewage dudge (90%) and straw (10%) was composted on a purpose-
built platform a 54% moisure for nine months. To provide aerobic conditions for the
compogting, the mixture was turned every two weeks. Some preliminay physico-chemica
characterigtics of the mixture a different stages of composting (RM = raw mixture; 30 days =
dabilization phase; 90; 180; 270 days of composting = maturation phase) are illustrated in
Table 1 (Amir and Hafidi, 2001).
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Table 1. Change of some physicochemicd characteristics of sewage dudge and

straw mixture during composting
Stages of
composting pH C. %% N. % C/N DEC%  ash%®
(days)
RM 7.30 17.74 0.742 24.00 / 65.90
30 7.40 16.18 0.756 21.40 20.00 70.70
90 6.80 15.01 0.812 18.48 36.50 75.30
180 6.73 14.26 0.868 16.40 40.00 76.30
270 6.77 13.45 0.882 15.24 41.50 76.78

a Result expressed by dry weight
C. : Organic carbon N.: Totd Kjeldahl Nitrogen DEC : Decomposition rate

2.2. Fulvic acid isolation

To extract humic substances (HS), the fresh sample (30 g) is firdly treated three successve
times with 40 ml of H,O to remove non-humic, water-soluble substances (sugars, proteins),
and s0 avoid interference between these compounds and humic compounds (Berna et d.,
1996). The extraction was then made on a pre-treated sample with 40 ml of 0.1 N NaOH.
Extraction was repested severa times until uncoloured supernatants were obtained.
Centrifugation was then caried out a 4000g for 15 min. The filtered solutions underwent
acid treatment with 3 N HSO4 until pH 2 and preserved for 24h at 4°C. The fulvic acids (FA)
supernatants were separated from the precipitated “humic acids (HA)” through filtration. The
FA were didyzed through a 100 Da Spectra Por membrane to eiminate excess sdts and then
lyophilized. The FA were assayed by KMnO, oxidetion.

2.3. Pyrolysis-gas chromatogr aphy-mass spectr ometry

About 4 mg of lyophilized FA were disolved in chloroform and mixed with 10 pl of a
methanol  solution containing 50% (w/w) of tetramethyl ammonium hydroxide (TMAH)
(Aldrich). The samples were heated for 5 min. to 40 °C to evgporate the methanol. The
remaining solid was transferred to a25 x 1.9 mm (id) quartz tube filled with quartz wool.
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The tube was then heated from 350 to 650 °C at 5 °C msec* and maintained a 650 °C for 10
s. Thermochemolysis products were carried into the GC or the GC-MS by He gas.

GC separations were done on a Varian 3900 gas chromatograph using a BPX (SGE) capillary
column (30 m long, 0.25 mm i.d.). Column temperature was programmed from 60 to 300 °C
a arate of 5 °C mint and held for 30 min a 300 °C. GC-MS andysis was performed in
amilar conditions on a Varian 3400 chromatogrgph coupled with a Finigan Incos 500 mass
spectrometer. The compounds were identified on the bass of ther GC retention times and by

comparisons of their mass spectra with sandards and with data from the literature.

3. Results and Discussion

The chromatograms of TMAH-GC/MS of the FA isolated at different stages of composting
are illusrated in Fg. 1. Genedly, the product digribution is Smilar to that obtained by
Hatcher and Clifford (1994); the first portion of the chromatogram mainly contains the pesks
of aomatic compounds. The second portion consists of peaks that represent diphatic
compounds, conggting mostly of faity acid methyl eders. Table 2 ligs the man aomdtic
compounds presenting significant surface areas in the chromatograms.

Vaious aromatic compounds are thermaly released from FA, which is manly composed of
methyl esers of mono-, di- and tri-methoxy (akyl)-bezencarboxylic acids. These entities
seem to represent oxidized degradation products derived from lignin (del Rio e d., 1996;
Lentonen et d. 2000). There ae clasdfied into three man groups presenting typica
monomer units of lignin:  p-hydroxyphenyl, guaiacyl or syringyl methylated skeletons.
Besides, other aromatic structures occur such as 4methoxyphenaol. It should be noted that the
methoxy groups could correspond to those origindly present in the molecule or to free
hydroxyl groups that become methylated during the pyrolysis reactions.

The faty acids methyl esters (FAMES) yidded from FA thermochemolysis are manly
composed of saturated linear C15, C16, C18 and branched unsaturated C18:1. The peaks of
faty acids are labeled with a sar (*) (Fig. 1). Beddes there are numerous unidentified
structures such as (7) which are suspected to be nitrogen-containing diphatic sructures. The
absence of polysaccharides may bebecause they are not tructura entities of fulvic acids and
could be easily removed during the first step of water extraction (Schnitzer and Khan, 1972).
However, according to Clifford et d. (1995), the lack of carbohydrate-derived pesks in the
TMAH chromatogram could be due to the poor sengtivity of this technique to carbohydrates.
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Figure 1. Thermochemolysis-Gas Chromatogram of fulvic acids (FA) extracted from sewage
dudge at different sages of composting.
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Table 2. Pek identification of man aomaic compounds dggnificantly present in
thermochemolyss chromatiograms of fulvic acids (FA) isolated from sewage dudge during

composting.

Compounds derived from p-hydroxyphenyl structures

1 \0@7 4-methoxytoluene

10 "LQQM 4-methoxybenzenal dehyde

37 F‘@—\_‘u— 3-(4-methoxyphenyl) - prop-2- propenoic acid methyl ester

o

Compounds derived from guaiacyl structures

—

30 fg-@_‘ﬂ" 3,4-dimethoxybenzoic acid methyl ester
o

—&
39 :°D_\_{J— 3-(3,4-dimethoxyphenyl)- 2- propenoic acid methyl ester

[+]

Compounds derived from syringyl structures

31 H-D_Q 3,4,5-trimethoxy benza dehyde
£
o

35 p—@-{ 3, 4, 5-trimethoxyacetophenone
L]

38 ’uﬁ_{’_ 3,4, 5-trimethoxybenzoic acid methyl ester

276



Other aromatic compounds

2 “\D_D_.:.H 4-methoxyphenal

4,5-dimethoxybenzene-1,3-diol
HG—< :;—

OH
Nitrogen-containing compounds

|
3 “{“_ff’ 1-methyl-2,5-pyrrolidinedione

7 unidentified diphatic N compounds

Fatty acids methyl esters

*15  :is0 Pentadecanoic acid, methyl ester

* 16 : hexadecanoic acid, methyl ester

* 18:1 :is0 octadecenoic acid, methyl ester
**18:1 : anteiso octadecenoic acid, methyl ester
* 18 : octadecanoic acid, methyl ester

The large contribution of more oxidized lignin-derived compounds may be explained by the
fact tha they ae the compounds most resstant to microbia degradation among various
organic wades during wastewater lagooning. Schnitzer and Khan (1972) and Ertd and
Hedges (1984) found dso that following oxidative degradation by CuO, lignin phenols in FA
are more highly oxidized or atered.

Fatty acids C15, C16, C18:1, C18 are often consdered as residues from micro-organisms or
plants (Koge-Knabner, 2002), trapped within the humic structure or cross-linked through
ester onds in the matrix (Neirop et a., 1999; Gobé et d., 2000; Grasst et al., 2002; Chefetz
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et a., 2002). So, darting materia of lagoon dudge is mainly made up of compounds of dead
agae, fungi and other micro-organiams and of materid recacitrant to microbia degradation.

During composting, the evolution of these various dructura subunits of FA was followed
through the comparison between ther aundances in the thermograms a different steps of
composing. The redive abundance “Pi” of each thermochemolyss product from FA is
caculated as the ratio between the area of the corresponding pesk & to the sum of the aress of
al the peaks congdered in the pyrogram (Ayuso et a., 1996).

The vaues obtained are presented in Fig. 2. The results show that during the dabilization
phase of composting, 4-methoxybenzadehyde (10) disgppeared with the gppearance of 4-
methoxytoluene (1), 4-methoxyphenol (2), unknown nitrogen substances (7) and methylated
derivatives of protocatechuic acid (30). The reative abundance of the latter compounds
increase progressively during composting. The mono-, di-methoxy akyl-bezencarboxylic acid
methyl esters (37) and (39) show an increase in the intermediate phase and then a decrease in
the find sep of compoding. The results are in agreement with the theory of sde-chan
oxidation of lignin dructures as one of the mgor humification processes Guggenberger et al.,
1994; Chefetez et d., 2002). Indeed, the increase of (37) and (39) is explained by the fact that
they are the intermediate products in the oxidation sequence of the sructurd monomers of
lignin such as p-hydroxycinnamyl acohol and coniferyl dcohol (Hag, 1964; Hader and
Martin, 1967; Wang and Huang, 1987). However, the decrease mainly of di-methoxy dkyl-
benzene carboxylic acid methyl esters (39) could be attributed to their tower in oxidation of
their sde-chain producing so protocatechuic acid methylated derivatives (30), which highly
increased in the end of compogting.

According to Guggenberger e d. (1994) and Chefetez e d. (2002), the high
benzenecarboxylic acids content of the TMAH products indicates a developed stage of lignin
Sde-chan oxidaion by microorganisms. Commonly the dde-chan oxidation of mono-
methoxy akyl-bezencarboxylic acid methyl esters (37) must yield its corresponding product
4-methoxybenzenddehyde or acid (10). However, even the initid amount of this compound
(10) disappeared after the stabilization phase, which could be attributed to its ready oxidation
or biotransformation to hydroquinone derivatives (2) in the composting conditions. Numerous
previous studies suggest that phenols can be spontaneoudy oxidized to quinones and that the

converson is more likely caried out by polyphenoloxidase enzymes (Stevenson, 1994).

278



Indeed, 4-methoxyphenol (2) or hydroquinone derivatives show an important increase a the
end of composting.
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Figure 2. Changes in the reative abundance of the main products thermaly relessed
from fulvic acids (FA) of sewage dudge a different stages of composting.

Concarning, the syringyl-derived dructures, methylated derivatives of gdlic acdd and
adehyde (35, 38) show a decrease in the intermediate steps of composting and then an
increase a the end of composting. The ratio of acid-containing derivatives to adehydes
containing derivatives (acid/adehyde ratio) is commonly used to assess the degradation stage

279



of lignin. High add/ddehyde ratios represent a developed stage of lignin Side-chain oxidation
by microorganiams (Guggenberger et d., 1994; Chefetez et a., 2002). In this sudy, gdlic
acid (38) show a high amount a 180 days of composting, but decreased in the end of
composting when gdlic ddehyde (35) increased. This evolution is in agreement with the
increese of acid-containing derivaives following the intense oxidation of lignin dde-chains
during the course of composting. But, the decrease of the gdlic acid to ddehyde ratio a the
end of composting could be attributed to process of oxidative polymerization of polyphenol
acid units through edter/ether linkages (Amir et a., 2004; Hafidi et d., 2004). The oxiddive
polymerizetion of polyphenols was previoudy proposed in numerous studies as important
mecanism involving the formation of humic substances in soil and sediments @Pa et al., 1994,
Stevenson, 1994; Sparks, 1995; Huang, 2000).

However, Tanczos et d. (1999) recommend caution in the use of acid/adehyde ratios in
TMAH pyrolyss as a parameter to measure degradation of lignin compounds. They show that
addehydes can undergo a Cannizzaro reection (disproportion/methylation) producing their
corresponding carboxylic acids.

Among other parameters to follow process of humification, Chefetez et a. (2000) suggested
the S/IG ratio (syringyl to guaiacyl) as an index of evolution based on the assumption that
condensed G-type lignin units are more resstant to biological degradation than lignin with a
larger proportion of methoxyl groups S-type. These authors report that when the S/G ratio is
decressed it suggests preferential degradation of syringyl units by microorganisms. In our
case, the SG ratio showed a decrease a the begenning of composting, but increased at the
end of the process. Syringyl units show a the begenning of composting a decrease (Fig. 3)
that could be attributed to their decompostion by the intense activity of the thermophilic
populations that develop in the stabilisation phase. However, these structures then increased at
the end of composting. The proportion of guaiacyl units showed a Steady increase during the
course of compogting. The p-hydroxyphenyl units showed a strong decrease especidly at the
begennig of compodting. Therefore, these results suggest the increase of guiacyl units and
gyringyl derivatives & the end of compogting, which indicate the increase of more oxidized
units during composting. The G/P rdio (guaiacyl to p-hydroxyphenyl) showed a progressive
increase during composting. Indeed, lignin Sde chains are oxidized, methoxy groups removed
and hydroxylation occurred, resulting in an increese of more oxidized polyphenolic acids
(Davies et d., 2001). The increase of methylated derivative of hydroquinone, protocatechuic
acid, gdlic acd or ddehyde a the end of composing is an agreement with that they
conditute the last products to be formed in the lignin degradation sequence (Martin and
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Hader, 1981). These products lead to the formation of humic subgtances following sdif-
polycondensation and/or combination with other nitrogen compounds (Hatcher et d., 1994;
Martin et a., 1995).
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Figure 3. Evoution of various lignin-derived units in fulvic acids of sewage dudge
during composting

Fatty acids C15 and C16 show a decrease in course of composting, while branched C18:1
increased during the stabilization phase and then decreased in the find stages of composting
(Fig. 2). The decrease of fatty acids could be attributed to their use by microbes as a source of
energy, but the increase of branched C181 in the intermediate step of composting could
originated from residues of microbid activity. Branched-chain faty acids are commonly used
as bacteria biomarkers (Parkes, 1987).

To determine the main changes occurring in the chemicd dructure of the fulvic acids during
treestment, the evolution of five subunit families grouping compounds of amilar chemicd
dructure in the fulvic acid network was monitored in the course of composting (Fig. 4): C6-
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C3 (-3 cabons in the dde-chan bound to the benzene unit); C6-Cl (benzoic acids),
hydroquinone derivatives, nitrogenic sructures and fatty acids.

During the gtabilisation phase there occurs a dight decrease of C6-C3, but a strong decrease
of C6-Cl subunits. In parald, there was an increase in the hydroquinone derivatives and
unidentified dructures of diphatic nitrogen-containing compounds. The great decrease of C6-
C1 can manly be atributed to the oxidation of 4-methoxybenzenddehyde into hydroquinones
derivatives following the start of composting conditions. The increased intengty of numerous
unidentified nitrogenous structures may derive from residua plant compounds or fungd and
microbid remans tha have been physcdly or chemicdly protected in humic Structures
agang further microbia degradation (Knicker et d., 2002). Koch (1990) showed that
bacterid cdl walls are formed of peptidoglucan (murein) which contain carbohydrate as well
as amino acid dements composng N-acetyl-glucosamine and N-acetylmuramic acid. Knicker
et d. (1995) and Gomes et d. (1996) invedigated dso the mdanins in various actinomycetes
and fungi. These authors indicated by IR dudy the high diphdticity of these mdanins than
humic gructure from the same soils (Kogel-Knabner, 2002). In fact, Gonzdez e d. (2003)
show the preferentiad incorporation of carbohydrate, possbly low molecular weight
polysaccharides  (hemicdluloses) and additionna amount of N-containing compounds into
fulvic acids.

On the other hand, the pardld in the increase of the proportion of nitrogenous structures with
that of hydroquinones at the begenning of composting supports the Bremner (1968) scheme of
nitrosation of phenolic moieties, and the high affinity of hydroquinone for ammonia (NHs)
(Stevenson, 1994). Some authors show that the contribution of nitrosation of organic matter
a mecanism to immobilisation of N can occur in soil environments upon normd nitrification
a neutrd to dightly acidic pH vadues @Azhar et d. 1986; Thorn and Mikita, 2000). However,
this pardld increase could be aso explaned by that these dStructures are from microbia
origin, Butler and Day (1998) suggest that meanin in fungi contain protein, carbohydrates,
lipids and a polymeric core that consss of various types of phendlics indolic, quinone,
hydroquinone, semi-quinone monomers. They reported that ligninase enzymes from white-rot
fungl are ale to completdy degrade fungd and bacterid meanins. In the beginning of the
maturation phase, the increased proportion of C6-C3 may be atributed to an increase in the
solubility of lignin-like compounds in the presence of the mesophilic populations that develop
during this phase. This community is recognized by its srength to attack more resstant
dructures. In the late steps of compodting, it is manly C6-Cl subunits and the unidentified
nitrogen dtructures that are increased, while the C6-C3 subunits are decreased. The large
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increase in C6-C1 could due to the oxidation of the sde-chain of C6-C3 compounds, but
could partly be attributed to microbid neosynthes's.
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Figure 4. Changes of five structura groups composing thermochemolys's products rel eased
from fulvic acids of sewage dudge during composting

Fatty acids increased during the dabilisation phase of composting when microbid activities
were intense, and then decreased after the death of the mgority of the microbid populations
in the find stage of compogting.
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Therefore, these findings suggest the neoformation or resynthess of fulvic acds, during
compogting, from sdf-polycondensation or recombination manly of C6-Cl subunits and
hydroquinones derivatives with unknown diphatic sructures N-containing compounds.
Numerous authors show the presence in soil or compost of a consderable propotion of
“unidentified nitrogen” that condituted the hydrolyss-resistant structures (Anderson et d.,
1989; Tinoco et a., 2004).

This is in the agreement with the common modes of formation of refractory organic nitrogen
through depolymerization and recondensation pathways (Anderson et a., 1989; Kdly and
Stevenson, 1994; Knicker et d., 2002). The latter involves microbia degradation of organic
macromolecules such as lignin and proteins to oligomers and monomers. Pat of the
oligomers and monomers recombine by random condensation or 1, -4 additions of ammonium
and amino groups on phenols or quinone to form complex macromolecular N-contaning
dructures. Jokic et d. (2004) showed that the Maillard reaction and polyphenol modd, into
one combined humification pathways incorporating carbohydrates, amino acid and
polyphenal moieties into the humic structure as would likely occur in nature.

Therefore, dl above observations support the formations of fulvic acids in the course of
compogting through polycondensation of monomers dready biotransformed during microbid
metabolism rather than dtrict biodegradation of garting polymers. To assess the importance of
the structural changes produced, two indices were gpplied to follow the digtribution of various
thermochemolyss subunits in the FA network during composting.

The index of Shannon-Weaver (Ish) exhibit the degree of diverdty ingde fulvic polymer. This
ecologica index is usudly used to express the degree of organisation of an ecosystem. Low
vaues correspond to low divergty, while a high index corresponds to a complex system. This
index has been used by Alcaniz e d. (1983) and Ayuso et d. (1996) to examine the
organisation of soil and humic acids. Alcaniz et d. (1983) suggest that a high diversty index
Ish in soil implies the presence of fragments that occur in quantitatively equa amounts, while
a low index indicates the occurrence of a sdective process. Ayuso et d. (1996) show that the
low Ish of the leonardite soil pyrogram must be due to a sdective process such as oxidation

occurring in the course of humification. Thisindex is calculated as follows

n
Ish=-SlPi|092Pi 05<Ish<45

where B is the reative aundance of each product consdered in the thermochemogram
(Shannon and Weaver, 1963). Our results ae illugtrated in Fig. 5 and show an increase of of
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Ish a the start of compogting and a dight decrease at the end. The initid augmentation arises
from the increese in dructurd diversty of fulvic acids through formation of hydroguinone
derivatives and other unidentified diphatic N-containing sructures following the change of
medium conditions as the composting process darts (aeration, self-hedting, intense microbid
activity...).
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Figure 5. Index of Shannor-Weaver for fulvic acids (FA) of sewage dudge during
composting

A dmilitude index Sj compares two thermograms and gives the degree of resemblance
between the chemicd dructurd compostion of fulvic acids a different steps of composting.
This index has been used by Ceccanti et a. (1986) and Ayuso et d. (1996) to determine the
degree of dmilarity between two pyrograms of different organic materids (soil, compog,
sewage dudge...). Itiscdculated asfollows:

n k k

?P /P
1 ] k k

Sj = P <P
n

PX is the reative abundance of product in thermogram i and j, n is the number of pesks

(products) considered.
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Sj is the degree of smilitude between the thermogram a each stage of composting and
thermogram at sart of composting (Fig. 6 @). Sij is the degree of amilitude between two
thermograms at successive steps of composting (Fig. 6 b).
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Figure 6 a. Smilitude index between thermochemolyss chromatogram of fulvic
acids at each stage of composting and the chromatogram at the start of composting.
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Figure 6b. Smilitude index between two thermochemolyss chromatograms of fulvic

acids at successve stages of composting.
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The index of amilitude Sg1 shows a low vaue of about 0.35 between the themogram at 30
days and that obtaned before composging. This vdue remans redivey congant in
comparison between each thermogram of other stages 90; 180 and 270 days, with the
thermogram before composting.

The low smilarity indice between the composted and uncomposted subdtrate implies grest
changes in the mechaniam of formation of FA with the changes in conditions a the
beginning of the composting process. Indeed, with the onset of the composiing conditions,
new dgructures gppeared in the FA network such as hydroquinones and nitrogen contaning
compounds. S'ij increased to 0.78 between 30 and 90 days, but decreased and remained
constant near a vaue of 0.6, between 90 and 180 days and between 180 and 270 days of
trestment. The increase in the index of gmilarity in the later steps of composiing suggests
neoformaion of FA from dmilar chemicd subunits The dight decreese a the end of
composting could be attributed to the importance of sdective processes or oxidation of the
Sde-chans of ligninlike compounds C6-C3 and the neoformation of C6-C1 sub-units. The
obsarvations are dso in agreement with the change in the rate of neoformation of fulvic acids

during composting (Fig. 7).
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Figure 7. Contentsof fulvic acidsisolated from sawage sudge during composting
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4. Conclusion

The evolution of the chemicd dructure of fulvic acids isolaed from a dudge and sraw
mixture in the course of composting was monitored usng Thermochemolysis coupled with
Gas Chromatography and Mass Spectrometry. The dtarting materia was composed mainly of
mono-, di- and tri-methoxy (akyl) benzoic acids, which conditute lignin derivatives in an
advanced step of microbia oxidation that occurred during treatment of wastewater in plant.
Beddes, methylated polyphenols and a series of fatty acids. The faty acids could originate
from microbid or plant resdues. During compodting, an increase of intendty is shown for the
more oxidized units C6-C1 such as protocatechuic, gdlic acids or ddehydes following the
sde-chan oxidaion of the lignin-like structure C6-C3. Beddes, the neoformation of
hydroquinone derivatives and unidentified diphatic  dructures  manly  N-contaning
compounds occurred with the entrance in the composting conditions. The leve of faty acids
shows an increase during composting which is reaed to the presence of intense microbid
activities and it then decreases dfter the microbid populations die in the find step of low
respiration rate. These findings suggest the neoformation or resynthess of fulvic acids during
composting from <df-polycondensation or  recombination manly of C6-Cl subunits and
hydroquinones derivaives with unidentified N-containing compounds. Therefore, there is
polycondensation of monomers dready biotransformed by microbid metabolism  during
composting rather than gtrict biodegradation of starting polymers.
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Synthese, conclusion genérale
et perspectives



Synthese et Conclusion Générale

L’ objectif de ce travall et de faire sortir les boues de station d’ épuration de leur réputation de
déchets pour en fare un produit utilissble en agriculture par sa vaorisation en un compog,
san, sans danger pour la santé e I'environnement et contenant une matiere organique
régénérée.

Le compostage est une filiere de recyclage prometteuse qui, a partir de ces boues, peut fournir
un produit de qualité et d aspect acceptable par le marché tant du point de vue économique
que psychologique du fait de I'hygienisstion et de la dabilisation (CCME, 1996; Brinton,
2000).

La vdeur fetilisante du produit et un des premiers criteres pour |'agriculteur. Aing, la
qudité agronomique du compost des boues éudiées en tant qu'engrais a éé recherchée. Les
résultats des analyses physico-chimiques prdiminaires ont démontré que leurs teneurs en
Azote, Phosphore, Potassum, Cacium, Magnésum sont de |'ordre des valeurs observées
dans différentes éudes pour d autres composts des boues utilisés comme engrais, dont I’ &ude
datisique réaliste en Suisse sur 137 ingalations de compostage des boues (Chassot et d.
2000) (Annexe 2; Tableau 1).

Un autre avantage des produits issus des boues est leur comportement d engrais organique
phosphaté et azoté a action retardée ou progressive et dont la minérdisation dans le sol serait
en équilibre avec le besoin des plantes, ce qui permet de réduire le risque de pollution par ces
édéments (Bousdhg, 1996). Dans le cas de l'azote, ce critere est renforcé au cours du
compostage gréce a une forte immobilisation de I'azote N-inorganique surtout nitrique
potentiellement lessivable (Powlson, 1993) par une forme organique associée aux condituants
microbiens ou aux gructures humiques formées principdement dans la phase de maturation.
Pour le phosphore, la quantité potentiellement disponible représente toujours environ 25 % du
phosphoretotdl.

Un autre critére permettant de retenir le compostage des boues et I'obtention d'un produit
fini sable facile & stocker et a utiliser. |l devrait perdre les caractérigtiques initides des boues
qui, eles, génerent des problémes de stockage du fait de leur caractére fermentescible lié &
leur évolution biologique. Lors du compostage, les trandformations de la matiére organique et
la formation de structures humiques complexes permettent d'évauer le degré de dtabilisation
ou de maturation du produit final Sanchez-Monedero et a. 1999; Ouatmane et a. 2000 ; Wu
et Ma, 2002). L’'andyse par spectroscopie infrarouge permet de déterminer directement les

transformations des matieres organiques produites lors du compostage par rapport aux boues
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initidles. Les spectres obtenus a différents stades de compostage ont montré une méme dlure
générde. Les principdes varidaions observées sont une diminution de I'absorbance des
composes diphatiques liés aux lipides, polysaccharides et amides e une augmentation de
I’absorbance des dtructures aromatiques éthérifiées dans le compost mature. La diminution du
caactére diphatique e I'augmentation de I'aromdicité ont &é démontrés auss par de
nombreux auteurs sur dautres systemes de compostage (Inbar et a. 1991; Chefetez et 4.
1998a; Zbytniewski e Buszewski, 2005). La qudité d amendement d'un compost et liée en
principe a cette aromaticité des structures organiques qui influe sur la structure et texture du
30l (Riveroaet a. 2004; Spaccini et d. 2002).

Pami les criteres environnementaux, la teneur en dements traces méadliques d'un produit
deiné a I'agriculture et soumise a législation du fat du risque toxique quiils peuvent
représenter (Amlinger, 2004). Aingd, pour obtenir un compost de qudité il est donc
indispensable de contrdler en amont la concentration en ééments traces dans les boues a
composter. Pour les boues éudiées, les teneurs en déments traces Zn, Pb, Cu, Ni du compost
sont inférieures quelque soit le stade de compostage aux teneurs données pour des composts
qudifiés de "propres’ (voir tableau 6, page 28). Cependant, S les teneurs totaes ne donnent
aucune indication sur la mobilité ou la biodigoonibilité de ces édéments traces, I'utilisation
d'une méhode dextraction séquentielle fournit des informations sur cette mobilité potentielle
en fonction des formes chimiques des déments traces (Horn et d. 2003). Les réaultats d une
extraction séquentielle appliquée sur le compost des boues a différents stades de traitement et
I'application des modeles de régresson linéare sur ceux-c montrent en fat que les
concentrations totales des ééments traces observées ne peuvent pas prguger des quantités
biodisponibles a partir de ce compost. En générd, moins de 2 % des teneurs des meétaux
lourds éudiés (% /teneur totde en éément) peuvent ére potentidlement bio-disponibles
(fraction « échangeable + soluble » ), une large proportion et dans la fraction résidudle inerte
(Zn: 79,6 %, Cu: 70,4 %, Pb: 82,4 %, Ni: 82,8 %), le reste é&ant sous des formes moins bio-
disponibles fraction organique, carbonate ou sulfure (Zn: 20,2 %, Cu: 29,4 %, Pb: 17,7 %,
Ni: 152 %). Lors du compostage, hormis le Ni, les formes mobiles des méaux lourds
montrent une certaine tendance a la diminution, suggérant leur immobilisation. Le trandfert
des métaux lourds aux fractions organique et carbonaie nentraine pas forcément une
mobilisstion des mé&aux car cdles-ci peuvent condituer des phases intermédiaires pour la
formation des complexes humiques plus stables (Kaemerer et d. 1999 ; Hadim et a., 2003).
Les varidions observées permettent I'utilisation d'une régression pas a pas caractérisée par
une augmentation significative du coefficient de corrdation R? avec les vaiations de certains

295



paramétres physico-chimiques tels que le pH, le taux des cendres, la décompostion de la

matiére organique et " augmentation des teneurs en substances humiques.

Le changement de la digribution méadlique entre les différentes fractions peut ére conddéré
comme trés faible par rgpport a ce qui serait atendu dans un systéme biologiquement et
chimiquement tres actif comme le compostage. Ceci et principdement d au fat qu'une
grande proportion des teneurs totdes et en mgorité liée a des formes chimiques inertes ou
tres dables et quen plus ces teneurs totales sont tres faibles. Les teneurs potentiellement
mobiles &ant tres négligesbles, on peut écater toute possibilité de contamination médlique
suite a I’ gpplication du compost au sol, méme a long terme. Aing, dans le cas du compost des
boues éudiées, les teneurs en déments traces et leurs formes chimiques ne restreignent pas
0N usage agricole.

Les éudes rédistes sur les polluants organiques, les Hydrocarbures Aromatiques
Polycycliques et les Edsers de I’Acide Phthdique, montrent elles auss des teneurs dans le
produit find tres négligesbles qui autorisent une utilisation agricole de ce compost de boues
sans craintes de contamination. Elles permettent de mettre en évidence un certain nombre de
mécanismes contribuant a leur diminaion par biodégradetion ou a leur incorporation suite a
des modifications de leur éat chimique initid.

Vu leur dructure chimique smple, les phthaates, subissent générdement une biodégradation
compléte qui peut suivre dternativement deux voies méaboliques (Cartwiright et a., 2000).
Dans une premiere voie, I'attague microbienne commence par une oxydation des chaines
diphatiques laérdes facilement assmilables avant |'ouverture du cycle aromatique. Ceci
explique I'gpparition dedsers phthdiques a chaines dcoyles trés courtes qui  sont
probablement issus de |'oxydation d'esters a chaines diphatiques plus longues. La deuxieme
voie consste en une dé-edtérification / transestérification successive des deux paties esters.
Dans le cas du DEHP, la dé-edéification suit une cinéique de décompostion du premier
ordre. Son produit de dé-edéification le MEHP présente une cinétique de déakylation
gmilaire. L'gpparition de benzyle butyle phthaae en fin du compostage représente un cas de
transestéification suite au remplacement dun butyle du DBP par un noyau aomatique
judtifié par la grande abondance de composés organiques aromatiques a ce stade du compost.
La biodégradation des phthdates Sext révéée plus repide e efficace dans un milieu
microbiologiquement  plus actif comme le compostage de boues activées (Zeng et d. 2004).
Aind, un tratement par compostage peut maditriser toute contamination de boues résiduaires

en phthdaes a condition de bien contrler les conditions de compostage par un bon

296



développement des populations microbiennes variées et par une durée du compostage
auffisante (Marttinen et a. 2004).

Pour les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques les teneurs initidement dosées ont é&é
auss quas-totaement abattues lors du compostage mais avec une combinaison de nombreux
mécanismes. Une forte biodégradation est impliquée au cours de la phase de dabilisation
surtout pour les HAP légers avec un faible poids moléculaire aors que pour les HAP a poids
moléculare devé cext le mécanisme dadsorption lié a leur grande lipophilie qui et
principdement prédominant lors de cette phase (Lazzari et a. 1999). Cette adsorption n'est
que superficielle puisque au début de la phase de maturation, les HAP adsorbés sont relibérés
par la décompostion microbienne du support lignino-cdlulosques (paille). La vitesse de
relargage différe sdon le poids moléculaire des individus, les HAP avec un nombre de cycle
aomatique et un poids moléculaire fables sont fablement adsorbés e peuvent ére ans
facilement et rapidement désorbés. Pour les HAP avec un nombre de noyaux aromatiques et
un poids moléculaire devés, fortement adsorbés durant la phase de dabilisation, ils voient
leur désorption retardée. Durant la phase de maturation, la réduction finde du reste des
teneurs en HAP est liée soit & une biodégradation intense liée & la présence de populdions
microbiennes mésophiles, ou soit a une polycondensation de leurs méabolites d oxydation
aux substances humiques néoformées lors de cette phase. Ces réactions de polycondensation
semblent tres importantes pour les HAP a grand nombre de noyaux aromatiques et de poids
moléculaire devé. Les mécaniames de biodégradations, d'adsorption et d humification des
HAP sont tres dépendants du nombre de cycles aromatiques et de la structure moléculaire de
ceux-ci. En résumé, lors du compostage, une partie ces HAP sont dégradés, dors que le reste
et probablement sequestré a I'intérieur des vides micdlaires humiques en développant des
réactions de polycondensations oxydatives avec les substances humiques (Richnow e 4.
1997). Ces réactions entrainent un changement de leur &a chimique initid en formant un
résdu inextractible inerte désigné sous le terme de résdu biogénique et consdéré comme non
toxique (Kastner et a. 1995).

Par conséquent, le traitement par compostage peut étre assmilé a un processus ce dépollution
ou de détoxification des polluants organiques a condition de bien contrler les différentes
conditions pour le déveoppement d'une grande vaiéé de populaions microbiennes
permettant des séquences méaboliques e enzymatiques variées efficaces et capables de
récupérer une plus large proportion dénergie disponible dans un substrat organique naturel ou
xénobiotique (Juhasz e Nadu, 2000). La successon des populaions microbiennes

thermophiles e mésophiles permet d'assurer la synergie nécessaire pour réaiser des étapes de
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dégradation différentes et complémentaires e pour achever une dégradation complete d'un
substrat organique complexe.

En concluson, pour fournir un produit utile pour le sol e minimiser ou supprimer tout risque
de contamination probable, il faut gérer d'une part la phase de dégradations ou de stabilisation
des composantes organiques, et Sassurer d'une bonne maturation du produit d autre part
(Vincedas-Akpaet a. 1997; Sanchez-Monedero, 2004; Ouatmane et a. 2000).

Un test agronomique en utilisant le ray grass a éé rédise en vases de végétation dans le but
de confirmer I'absence d'une éventudle toxicité du compost e la maturité du produit find
(Pascua et a. 1997). Les résultats obtenus n'ont montré aucun effet dépressif. A I’ oppose en
augmentant la dose du compost appliquée au sol, de 100 a 400 kg équivaent azote par ha de
s0l, on condate une augmentation Sgnificative de la production végéde soit dans la partie
aérienne ou soit dans la partie racinaire et ce pour les deux récoltes successives (Annexe 3,
tableau 1).

Génédement, la quaité agronomique d'un compost et tres liée au degré de sa maturation
(Keding et d. 2003). Sdon pluseurs chercheurs, la maturation du compost est déterminée par
sa teneur en substances humiques e surtout par I'aromaticité de leurs structures (Spaccini et
d. 2002, Zorpas et d. 2003). Aind, I'objectif de la derniere partie est la caractérisation
gructurelle des substances humiques a différents stades du compostage en utilisant un
ensemble de techniques diverses e complémentaires telles que I'andyse éémentare, les
techniques chromatographiques ou spectroscopiques (Senes e a. 1996). L'intéré de
I'utilisation de techniques variées est |'acquistion d'un maximum de données utiles pour
caractériser les biotransformations des différentes composantes organiques et les mécanismes
de formation de structures humiques au cours du compostage.

Un fractionnement des acides humiques sur gd de Séphadex a permis d'identifier la présence
de deux types de sous-dructures moléculaires. La plus prédominante est de nature hétérogéene
avec des dructures aromatiques tres polycondensées, sur lesqudles sont greffées des
sructures diphatiques périphériques telles que des polysaccharides, des polypeptides et des
chaines lipidiques longues. La deuxiéme sous fraction est plus petite, de naure plus
homogéne et se compose de dructures aromatiques moins polycondensées et riches en
groupements fonctionnels surtout  carboxyliques. Ces groupements carboxyles ont  éé
identifiés comme les entités assurant les liens non covaents de type pont hydrogéne ou van
der Wadls de cette sous fraction avec la fraction prédominante (Piccolo et a. 1997).
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Cependant, avec l'augmentation du pouvoir Séparateur du gd, I'dution de dructures
lipidiques avec la deuxiéme sous fraction permet de suggérer qu' une patie des sructures
lipidiques nN'est pas drictement liée a la premiere sous fraction prédominante, et ne serait
gu'un coextrait isolé avec les gSructures humiques. Une dimindion prédable de ces entités
lipidiques permet I'isolement de structures humiques moins hétérogénes et dont les anayses
sont plus facilement exploitables (Gonzaez-Vila et ., 1983).

Les anadlyses édémentaires, par spectroscopie infrarouge et résonance magnétique nucléare
CY effectuées sur les acides humiques non délipidés et ddipidés ont démontré que la
purification a enlevé prés de 45 % des composés diphatiques coextraits avec les structures
humiques isolées sans ddipideation prédable et qui sont des acides gras libres en grande
partie. Ces dernieres techniques couramment employées pour la caractérisation des fonctions
carbonées de la matiére organique peuvent ére égdement employées pour évauer le degré
d humification de la matiére organique au cours du compostage en fonction de son caractére
aromatique (Inbar et d. 1991; Senes et a. 1996 ; Chien et d. 2003).

Une corréation entre les données fournies par ces différentes techniques suggere que
I"humification au cours du processus du compostage consiste a une diminution du caractére
diphatique et une augmentation des dructures aromatiques éthérifiées plus polycondensées.
La diminution du caractére diphdique et atribuée a I'oxydaion des Structures diphatiques
faclement assmilables telles que les peptides et les polysaccharides par les populations
microbiennes développées au cours du compostage a fin d'assurer leurs besoins énergétiques
(Inbar et d. 1991). Cette réduction du pool diphatique est consdérée comme contribuant a
I’augmentation du caractere aromatique (Zbytniewski e Buszewski, 2005). Dans le cas des
acides humiques, I'aomatisetion et le principa indice de leur maturation au cours du
compostage. Cependant, dans le cas des acides fulviques, la prédominance du caractere
diphatique des polydcools ou des polyacides influe sur les transformations dructurdles
produites lors du compostage, une partie des sructures diphatiques de type céol éant
préservée sous des formes stables (Almendros et d. 2000).

L'utilisation de la thermo-chemolyse couplée avec un chromatographe en phase gazeuse avec
un détecteur de masse (TMAH-GC-MS) permet d acquérir plus de détails sur les sous unités
moléculaires composants les dructures humiques et leur évolution lors du tratement par
compostage (Veeken et d. 2000; Schnitzer et a. 2000). Dans le cas des acides humiques, une
grande vaiété de dructures aromatiques en patie de type lignine-like est identifiée en plus
d'une grande proportion d'acides gras. Selon cette éude, I'humification au cours du

compostage peut ére atribuée a une oxydation de la chane latérade des structures lignine like
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C6-C3 en produisant de grandes quantités de sous unités plus oxydées, dont les acides
polyphénoliques C6-C1 de type guaicyl et syringyl. Toutefois la néosynthése microbienne
peut auss ére a I'origine de ces sous-unités C6-C1. L’ humification observée par la suite et
atribuée a une autopolycondensation de ces unités sdon la «voie de polycondensation des
poly phénols» (Chefetez et a. 1998b). Dans le cas des acides fulviques, les Structures sont
plus homogénes e se composent auss en grande partie d'acides gras e de sous unités lignine-
like. Cependant, le mécanisme de leur néoformation différe, puisque, du fait des conditions
oxydantes du début de compostage, une grande partie des structures C6-C1 s est transformée
en hydroquinones avec une formaion pardléle de dructures diphatiques de nature azotée
encore mal-identifiées et probablement d origine microbienne comme suggéré par Knicker et
al. (2002). Lors du compostage, la recombinaison de ces hydroquinones avec les structures
diphatiques azotées peut ére conddérée comme la principde voie de néoformation des
sructures fulviques. Aind nos observetions montrent que les mécanismes de néoformation
des acides fulviques et celle des acides humiques sont différents. Cependant, dans les deux
sructures humiques et fulviques, |'augmentation des acides gras ext liée aux productions des
populations microbiennes développées lors du compodage e leur diminution a la fin du
processus et liée a la mort de la mgorité de ces populations microbiennes (Klamer et d.
1998).

A la lumiére de I'ensemble des réaultats, la maturation d'un compost converge vers
I'daboration d'une matiere humique avec un caactere aomdique de plus en plus
prédominant, particulierement dans le cas des acides humiques. Dans le cas des acides
fulviques, les dructures diphatiques plus stables semblent encore préservés ou néoformés.
Avec I'humification, les dructures humiques deviennent plus homogenes en composant des
oUS unités humiques Smilares qui perdent progressvement leur filiation aux structures
organiques initides. Ces données sont en parfait accord avec les données récentes de la
littérature et permettent de les classer parmi les structures humiques les plus évoluées a grand
degré daomaticité (Gonzdez e d. 2001; Zbytniewski e Buszewski, 2005). Aing,
I"augmentation du caractere aromatique lors du compostage peut étre considérée comme un
indice de sa maturation (Zorpas et d. 2003). Pami les techniques employées, le choix d'une
méhode plus pratique pour la dé&ermination du degré d'aromaticité d’'un compost améne a
conddérer a la fois la smplicité de la technique, sa reproductibilite, et I'acquistion des
données rddivement quantitatives sur la didribution du cabone entre les différentes

Structures chimiques.
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L’'infrarouge et cetes une méhode smple et accessble, mas reste tres limitée pour
déerminer le degré daomaticité des dructures chimiques puisque des structures
aromatiques et diphatiques peuvent absorber dans une méme zone du spectre IR. La thermo-
chemolyse donne plus de déals sur les sous unités moléculaires composant les Structures
éudiées, mais ele présente encore I'inconvénient de n'andyser gqu'une faible proportion de
I’échantillon et donc de ne pas évaluer exactement les proportions des différentes structures
impliquées lors de I’humification. Le recours a une éude quantitetive par thermo-chemolyse
et exigeat en quanitité de matieres lyophilistes a andysr & en temps (Schulten
Leinweber, 1996; Leinweber et Schulten, 1999). L'andyse par RMN-C13 peut étre retenue
puisque c'est la technique qui permet de suivre I'importance rdative des différentes formes de
carbones obtenues lors du compostage et qui fournit le plus de données quantitatives sur le
degré daromatisation du produit anayse. Cette technique est pré&férentidlement utiliste a
I'éat solide pour éviter tout probleme de solubilité imparfate de I'échantillon dans le solvant
deutéré.

En résumé pour I'obtention d'un compost mature, a haute vaeur agronomique, il faut
chercher a influencer I'aromatisation du produit au cours du compostage en contrélant les
conditions de déroulement du processus de compostage, et le choix des méanges de matieres
premieres destinées a composter (Madgién et a. 2001 ; Spaccini e ad. 2002 ; Rivero et al.
2004)

En cherchant & amédiorer I'aromatisation du produit fina, on peut maximiser I’oxydation des
sructures aiphatiques périphériques facilement assmilables e, par la suite, favoriser la
production de dructures aromatiques a caractere récdcitrant et riches en groupements
fonctionnels surtout oxygénés. Ces groupements fonctionnels leur permettent d assurer des
réactions d autopolycondensation ou recombinaison avec d'autres structures organiques dga
biotransformées pour former des dructures humiques. Ces réactions de polycondensations
oxydatives tres dsables peuvent intégrer auss des méabolites provenant de composés
xénobiotiques tes que les HAP qui peuvent ére séquestrés ou piégés a I'intérieur des vides
miscdlaires humiques. Par alleurs, les groupements fonctionnels des sructures humiques
and obtenus assurent des réactions de complexation ou d'immobilisation des édéments traces
méalliques présents dans le méange a composter. Par conséquent, |’obtention d'un produit
find dans un é&a dructurdlement dable peut assurer au 0ol un melleur amendement

humifére sansrisgue.
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Padldement l'intéré& du compostage comme processus de détoxification des polluants
organiques amene actudlement de nombreux organismes de normdisaion francas,
européens et internationaux a développer des programmes de recherche visant a proposer des
méhodes sandardisées dévduation de la biodégradabilité tournées vers des molécules
(comme les déergents) ou des maériaux spécifiques (comme les plagtiques) (Gourdon,
2002). De nombreuses recherches ont démontré que le compostage des sols réduit tres
sonificativement la contamination des sols pollués en péroles (Morris e d. 1995). Les
résultats obtenus dans ce travail et les remarques projetées dans le cadre d’ une dépollution des
xénobiotiques organiques (HAP, phthdates) par le biais de biodégration ou de compostage,
nous permettront de proposer la nécessté dutiliser le compostage comme traitement de
déoxification de boues dorigine indudridle, &in déviter ou réduire au maximum le
transfert de toute pollution organique probable vers les écosystémes quelque soit la

destination finde de ces boues.

Findement, les donnés acquises dans ce travail ne doivent pas rester limitées a un cadre de
recherche universtaire. La résolution des problemes liés aux boues et les projets de
vaorisaion de cdles-ci ne pourraient réussr sans un trandfert d’information a |’ extérieur pour
senshiliser e public qui devra distinguer clarement entre les boues brutes issues des dations
qui sont des déchets et les produits issus des mémes boues hygiénisées et/ou compostées qui
respectent des normes de qudité et qui sont une véritable matiére premiére fertilisante et

amendante.

Per spectives
Au cours de ce traval, nous avons digingué I'utilité d'une &ude sur les lipides a deux
nivesux

En premier, l'augmentation des teneurs dacides gras paticulierement les
phospholipides en présence d activités microbiennes intenses et leur diminution a la fin avec
la mort de la mgorité de ces populations pourraent servir comme dindices d évolution
biologique lors du compostage. Sachant que certains phospholipides sont considérés des
biomarqueurs ou des substances de signature caractéritique pour une espéce smple ou méme
un groupe pécifigue de micro-organismes, on aurait la posshilité dobtenir des indications
sur I'évolution et les changements des différents principaux groupes microbiens au cours du

compostage, comme les moisssures, les actinomycetes e les bactéries gram postives ou
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négatives. Ains connaissant les phospholipides caractéristiques des  différentes  espéces
thermophiles ou mésophiles, des rapports entre les phospholipides de différentes especes
peuvent étre éablis comme indicateurs de maturation du compost..

En deuxiéme lieu, les réactions de polycondensations oxydatives entre les métabolites des
HAP et les dructures humigues nous ont conduit & envissger lors de I'humification
I'éablissement d'un noyau aomatique plurinucléare dont le nombre de noyaux ou
«mallons» augmente avec le processus. Par alleurs, I'augmentation d entités lipidiques de
type stéroides ou erpenes observée serait une autre voie pour appuyer cette hypothése. Parmi
les autres éudes en perspective, le suivi de I'évolution dun HAP radiomarqué lors du
compostage permettrait de déterminer la proportion qui subit une biodégradation totale et
celle intégrée dans le corps humique.
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1. Origine des Boues étudiées

Les boues d' épuration étudiées ont é&é préevées de la gation expérimentade de traitement des
ealX usées par lagunage anaérobie. La dtation a éé indallée dans les champs d’ épandage des
eax usees de la ville de Marakech (Zone dEl Azzouzia), e ele n'a regu que les eaux
provenant du quartier résidentid Guéliz et une partie du rget du quartier industrid de la ville
de Marrakech. Les boues ont é&é préevées a différents niveaux du bassn pour avoir un
échantillon homogene. Par la suite les boues ont été éaées pour réduire leur teneur en eau par
évaporation, afin de faciliter leur transport pour I'essa de compostage qui a éé conduit avec

les boues humides sur une plateforme ala Faculté des Sciences Semlaia de Marrakech.

2. Description du systéme pilote de lagunage anaér obie

Le syseme est conditue d'un seul bassncreusé dans un subgtrat cacaire sous forme d'une
cuve & bord indliné avec un volume total de 665 n? et une hauteur totale de 32 m dont 3 m
sont en eau, ayant comme dimensions pour la partie supérieure : 32,8 m de long par 11 m de
large, e pour le fond: 26 m de long e 1,2 m de large (figure 1). Au début de son
fonctionnement en 1985 le syseme éat dedtiné a traiter I'effluent de 50.000 équivaent
habitants. Les performances épuratoires et caractéristiques physico-chimiques de I'eau brute
(EB) et de !’ eau traitée (ET) par ce bassin de lagunage sont indiquées dans le tableau 1.

La boue utiliste dans cette &ude a é&é prdevée au fond du bassn aprés son arét de
fonctionnement en 1993. Elles n'ont subit aucun tratement de digestion ou de dabilisation a
part une |égere évaporation par smple séchage al’ air libre.

Tableau 1. Caractérisation des eaux usées brutes et traitées et performances épuratoires du

lagunage anaérobie (Echab, 1998)

E.B. ET. % abattement Référence
MES (mg/l) 171,78 111,85 34,88
DCO (mg02/1) 400,93 418,19 / Bousselhg,
DBO (mg02/1) 267,79 181,10 32,37 1996
NTK (mg/l) 66,88 54,49 18,53
N-NH4" (mgh) 46,20 37,7 18,40
PT (mgl) 9,49 8,37 11,80
P-PO,4 (mgfl) 4,85 454 6,39
Pob (ugh) 69,62 4559 11,60
Cu 34,43 22,36 21,51 Fars, 1994
Cd 17,18 17,50 /
Zn 549,35 393,40 28,19
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3. Essai de Compostage

Pour un bon déroulement du processus de compodage la palle a &é utiliste comme additif
pour amdiorer a la fois la structure massive des boues et pour ramener le rapport C/N a une
vaeur favorable au commencement & a la conduite du processus du compostage. Les
caractéristiques physico-chimiques des boues et de la paille sont illustrées dans le tableau 2
(Amir, 2000). Le mélange chois est 90 % de boues & 10 % de paille. Aing, 165 kg de boues
de lagunage et 20 kg de paille ont é&é bien homogénésés et placés en forme de tas sur une
plate forme de compostage dans le jardin expé&imenta de la Faculté des Sciences Semldia,
Marrakech. La température, signe d'activité microbienne, a &é mesurée quotidiennement pour
controler le développement du processus. Un brassage a éé effectué tout les 15 jours &fin
d assurer une bonne aération du mélange a compogter, & I’homogénéité du processus sur tout
le mdange a compoder. Des prdévements de 25 Kg sont rédisés a différents stades
caractéristiques du compostage : temps initid ; gorés 1 mois; gores 3 mois ; gorés 6 mois et 9
mois de compostage. A chaque prélévement, le sous-échantillonnage a éé rédise en surface,
fond, bas, cOté du tas sur dix points différents pour bien méanger le tout en un seul
échantillon représentetif. Les échantillons sont ensuite conservés au congdateur (-18°C)

jusqu' a anayse.

Tableau 2 : Caractéristiques physico-chimiques de matiéres a composter

pﬁyﬁﬁ%ﬁ:& Boues Peille Mdange
Humicité % 50 10 54
pH 7.4 6,75 7.3
Corg % 18,14 46,4 17,75
M.O % 31,3 97,8 30,6
NKT % 1,29 0,74 0,74
CIN 14 62,7 24
Cendres % 68,8 20 65,9

C.org: Carbone organique ; NKT : Azotetota kjeldahl; M.O : Matiere organique
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Tableau 1. Données actuelles de lalittérature sur des composts suisses avaleur d engrais
( Chassot et d. 2000).

Uknité P n Minimum | Maximum Moye,nr]e Médiane
gMS pondérée

Azote total (Ntot)* g 137 6,4 22,9 13,5 13,3
Phosphore (P)* g 137 0,97 39 34 31
Potassium (K) g 137 2,5 23,2 9,2 9,6
Calcium (Ca)* g 137 2,7 153 47,5 52,8
Magnésium (Mg)* g 137 0,17 17,5 74 5,8
Cadmium (Cd)* mg 137 0,01 1,22 0,36 0,36
Chrome (Cr)* mg 137 45 78 22,3 22,8
Cuivre (Cu)* my 137 12,5 218 57,7 47
Mercure (Hg)* mg 137 0,02 0,55 - 0,12
Nicke (Ni)* mg 137 2,2 51 16,3 15,1
Plomb (Pb)* mg 137 12,5 154,9 49,3 44,5
Zinc (Zn)* my 137 65 510 183,5 162
HAP? ny 3 827 2698 20063 2492

n = nombre d installations de compostage.
! Substances contrdlées dans le cadre de I’ ordonnance sur |es substances.
% Somme de 16 hydrocarbures aromatiques polycycliques
* Moyenne arithmétique.
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Essai agronomique en vases de végétation : Ray Grass

Dans des pots de culture contenant un kilogramme de sol, tamise & 2 mm, une dose connue
du compost de boues a 9 mois (compost fina) est rgoutée a chague fois. Des quantités
croissantes de compost de boues ont éé appliquées soit 3,59 ; 7,17 ; 14,34 g correspondants
a I’équivdent de 100; 200; 400 kg d'azote total par ha de sol (soit 11,34; 22,68; 45,35
tonnes de matiére séche de compost par ha de sol). La converson des quantités par pot en
matiere seche par hectare a éé faite en tenant en compte de la densté apparente du ol
d environ 1,6. L'expérience a fait I'objet de quatre répétitions en double (x 8) incluant les
pots de controle avec le sol seul. Le doublement a été effectué dans I’ objectif de récupérer
les racines aprés la premiere coupe.

Les graines de ray-grass d'ltdie «Ldium multifloum» ont é&é ensemencées (a raison de 1
gramme/pot) de fagon homogéne a quelques centimetres de la  surface du sol (Chaminade,
1960). Les essas ont éé conduits dans les conditions climatiques naturelles (Juin-Aout) dans
une ombriere a la Faculté des Sciences Semldia, Marrakech. L’irrigation des pots a éé
effectuée en fonction des besoins (au 2/3 de la saturaion) avec I'eau courante. Deux coupes
successives de la partie aérienne ont éé effectuées a 1 mois e 2 mois. Les parties agriennes et
les racines prélevées pour chaque ont éé bien rincées, égouttées, sechées a 60 °C
pendant 72 h. Les pesfes des matieres végétdes séchées permettent I'etimation de la
production végétale du ray grass (g poids secs/pot)

Tableau 2 : Biomasse végétale de ray grass (g poids secs/pot) aprés 1 mois (1% coupe)

et aprés 2 mois (2°™coupe) de I’ essai type Chaminade réalisé avec le compost de boues.

Essa PA:1coupe PR: lcoupe PA:2coupe PR:2coupe

Control 6,93+0,50  0,76+0,07 2,95+1,42 0,75+0,22
1 dose 8,06+ 0,57 0,82+0,01 2,69+0,13 0,96+0,16
2 dose 10,12+0,73 2,67+0,49 3,37+0,48 1,05+0,17
3 dose 11,23+0,48 2,03+0,32 4,35+0,86 0,89+0,18

PA: partie aérienne ; PR : partie racinaire
1dose=100; 2dose= 200kg; 3dose=400kg équivaent azote/ha
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Contribution ala valorisation de boues de stations d’épuration par compostage : devenir

des micropolluants métalliques et organiques et bilan humique du compost.
Le suivi des transformations du méange boues de lagunage-paille pendant le compostage par
différents paramétres physico-chimiques et d humification et par spectroscopie FTIR permet de
caractériser la maturité du compost final. Bien que les teneurs en ééments traces métaliques (Cu, Zn,
Pb, Ni ...) soient faibles e que moins de 2 % soient potentiellement biodisponibles, la spéciation
métallique varie peu lors du compostage, la fraction disponible de tous les métaux (sauf Ni) tendant &
diminuer passant sous des formes résistantes (sulfures, carbonates et organiques). Le suivi des
polluants organiques prioritaires a montré que parmi les 6 phthalates éudiés, le DEHP est le plus
abondant et sa biodégradation suit une cinétique de premier ordre conformément aux voies de
métabolisation. Pour les 16 HAP prioritaires, la biodégradation est favorisée dans la phase de
stabilisation principalement pour les HAP légers. Dans la phase de maturation, la disparition des HAP
les plus lourds semble étre liée a une polycondensation oxydative de leurs métabolites avec les
structures humiques.
La caractérisation structurelle des substances humiques lors du compostage par analyses é émentaires,
spectroscopiques et chromatographiques révele la présence de deux sous fractions, une prédominante a
grand poids moléculaire comportant des structures aromatiques trés polycondensées liées a des chaines
aiphatiques peériphériques, I'autre de faible poids moléculaire congtituée de structures aromatiques
moins polycondensées et riches en groupements fonctionnels. La maturation est reliée a une
augmentation du degré d aromaticité et de polycondensation due a la formation de liaisons éther pour
les acides humiques tandis que les structures aliphatiques oxygénées et polyamines stables sont
préservées pour les acides fulviques. L’éude par TMAH/GC/MS démontre que la néoformation des
acides humiques est principalement liée a une autopolycondensation d' acides polyphénoliques C6-C1
originaires de I'oxydation de la lignine ou néo-synthétisés par les micro-organismes. Les acides
fulviques seraient néo-formés plutbt par recombinaison des hydroquinones avec des structures
polyamines.
M ots clés : compostage, boues de lagunage, ETM, HAP, EAP, acides humiques et fulviques

Contribution tothevaluation of sewage sludge by composting : fate of themetal and organic

micropollutants and humic balance of a compost
The follow-up of the dterations of the lagooning sewage dudge-straw mixture in course of

composting by using different parameters as physico-chemica ones and those of humification and by
spectroscopy FTIR alows to characterize the maturity of the final compost. Although the contents of
the heavy metas (Cu, Zn, Pb, etc ...) are weak and athough less than 2 % is potentialy bioavailable,
the chemica partitioning of metas varies little during the composting, the available fraction of dl the
metals (except Ni) tended to decrease and may be become under resistant forms (sulfide, carbonates
and organic). The analysis of the organic compounds targeted as priority pollutants showed that
among the 6 phthalates studied, the DEHP is the most predominant one and its biodegradation follows
a firs-order kinetic model of metabolisation pathways. For the 16 priority PAHSs, the predominant
biodegradation takes place in the phase of stabilization mainly for the PAHs of low molecular weight.
In the maturation phase, the disappearance of the PAHSs in particular those of high molecular weight
could be attributed to a phenomenon of oxydative polycondensation of their metabolites with the
humic structures.

The structural characterization of humic substances isolated during the composting by eementary
analyses, spectroscopy and chromatography reveals the presence of two sub-fractions. The most
predominant one of great molecular weight consists of aromatic highly polycondensed structures on
which the long aiphatic chains are bound peripheraly. The second sub-fraction of small molecular
weight is composed of less polycondensed aromatic structures and contains more functiona entities.
Maturation is attributed to an increase of the degree of aromaticity and of polycondensation following
the formation of ether links in the case of humic acids, whereas, the oxidised aliphatic structures and
stable polyamines are preserved in the case of fulvic acids. The TMAH/GC/MS gudy demonstrates
that the neoformation of humic acids is mainly due to an autopolycondensation of polyphenolic acids
C6-C1 originating from oxidation of lignine or neo-synthesis by micro-organisms. Fulvic acids would
be neo-formed rather by recombination of hydroquinones with polyamines structures.

Key words : composting, lagooning dudge, ETM, HAPs, EAPs, humic and fulvic acides.
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