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Résumé 
 
Une présence significative de micropolluants dans les boues a été mise en évidence dans un nombre croissant 
d’études et soulève des interrogations à propos de l’impact de ces substances lors des opérations d’élimination ou de 
valorisation des boues (épandage agricole, incinération, enfouissement technique…). De nouvelles législations sont 
apparues à propos de la réduction des émissions de micropolluants dans l’environnement comme en Europe, la 
Directive Cadre sur l’Eau (DCE). Au total, 95 molécules seront analysées dans les échantillons de boues du projet, 
dont 25 substances prioritaires de la DCE.  
 
Les substances retrouvées aux plus grandes teneurs dans les boues sont les métaux (jusqu’à une centaine de mg/kg 
MS), les alkylphénols et le DEHP (une cinquantaine de mg/kg MS). Les HAPs, les PBDEs, les PCBs, le benzothiazole 
et les organoétains sont généralement retrouvés à des teneurs entre 0,1 et 1 mg/kg MS. Les hormones, qui peuvent 
agir même à des doses relativement réduites, sont retrouvées dans les boues à de très faibles teneurs (de l’ordre du 
µg/kg MS voire du ng/kg MS).   
 
La quantité d’information disponible sur l’efficacité potentielle d’élimination des micro-polluants par les procédés de 
traitement des boues diffère selon les familles de molécules ; certaines (PCBs, métaux, HAPs) ont été plus étudiées 
que d’autres (hormones, PBDEs). Les connaissances varient aussi selon les procédés, le séchage par exemple a été 
très peu étudié.  
 

• Les HAPs semblent être dégradés par la digestion anaérobie et le compostage avec d’assez bons ratios. 
Deux mécanismes de dégradations sont possibles : oxydation en conditions aérobies et carboxylation ou 
hydrolyse en conditions anaérobies.  

• L’élimination des métaux dans les boues dépend de leur spéciation. La digestion anaérobie ne réduit pas la 
teneur de métaux dans la boue, de même que le compostage. Cependant, une réduction de la bio-disponibilité 
des métaux peut être obtenue avec un compostage classique et améliorée dans des conditions d’opération 
particulières (ajout de chaux ou d’autres additifs). Le séchage thermique semble réduire la bio-disponibilité des 
métaux dans la boue mais à des températures obtenues en laboratoire plus élevées que celles des sécheurs 
industriels. 

• La digestion anaérobie semble permettre une réduction significative des teneurs en PCBs dans la boue, bien 
que certaines études n’arrivent pas aux mêmes conclusions. La biodégradation des PCBs est possible en 
conditions anaérobies et aérobies, mais il ne semble pas y avoir d’élimination de PCBs de haut poids moléculaire 
pendant le compostage, excepté par volatilisation. Les congénères de faible poids moléculaire sont plus 
facilement dégradés. 

• Les phtalates (et en particulier le DEHP) peuvent être dégradés dans des conditions aérobies mais ont 
tendance à s’accumuler pendant la digestion anaérobie. Le compostage comme le séchage semblent permettre 
une réduction significative du DEHP dans les boues.   

• Les alkylphénol éthoxylates sont dégradés en alkylphénols pendant la digestion anaérobie, les alkylphénols 
s’accumulent donc dans la boue digérée. Cependant, le compostage (et dans une moindre mesure le séchage) 
permettent une dégradation significative des alkylphénols. La combinaison de procédés aérobies et anaérobies 
semble très intéressante pour la dégradation des alkylphénols.  

• Le comportement des hormones à travers la digestion anaérobie est contradictoire. Certaines études ont 
montré qu’une dégradation de ces composés était possible par digestion anaérobie, tandis que des 
concentrations croissantes ont été trouvées dans d’autres études. Il existe très peu d’information à propos du 
compostage et du séchage, mais des conditions aérobies semblent permettre une minéralisation de certaines 
hormones. 

• La digestion anaérobie ne dégrade pas les PBDEs à moins que la boue ne reste dans le digesteur pendant 
plus de 700 jours. Un traitement physique associé à une digestion anaérobie permet d’améliorer l’élimination des 
PBDEs. Les bactéries aérobies dégradant les PCBs peuvent aussi dégrader les PBDEs avec moins de 6 bromes, 
mais peuvent augmenter la toxicité.   

• Le benzothiazole est très récalcitrant et semble difficile à bio-dégrader. Peu d’informations sont disponibles à 
propos du comportement de cette molécule dans la boue. 
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• Le pentachlorophénol semble dégradable par voie anaérobie. L’efficacité dépend de la teneur initiale en 
pentachlorophénol présent dans les boues. Peu d’informations sont disponibles sur d’autres procédés de 
traitement des boues tels que le compostage et le séchage. 

 
Il faut noter que l’information manque fréquemment à propos de la méthodologie appliquée pour l’échantillonnage et 
les conditions de fonctionnement des procédés.  
 
D’après cette revue bibliographique, on peut conclure que certains procédés de traitement des boues sont 
susceptibles de permettre une réduction de certains micropolluants (HAPs, phtalates, alkylphénols), d’autres seront 
moins affectés par le traitement (métaux, hormones, benzothiazole). A noter toutefois que les effets sont variables 
dans une même famille de substances en fonction des caractéristiques des congénères comme le poids moléculaire. 
L’effet des procédés de séchage sur les micropolluants est très peu documenté. 
 
 
 

U : inconnu  
DA : Digestion Anaérobie 
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Abstract 
 
A significant presence of micropollutants has been evidenced in an increasing number of studies and leads to 
interrogations about the impact of these substances during elimination and valorisation of sludge (agricultural land 
spreading, incineration, technical burying…). New legislations appeared about the reduction of emissions of 
micropollutants to the environment such as in Europe, the Water Framework Directive (WFD). 95 molecules will be 
analysed in the sludge samples of the project, of witch 25 are priority substances according to the WFD.  
 
Substances found in higher concentrations in sludge are metals (up to hundreds of mg/kg DM), alkylphenols and 
DEHP (around fifty mg/kg DM). PAHs, PBDEs, PCBs, benzothiazole and organo-stains are generally found at 
concentrations between 0.1 and 1 mg/kg DM. Hormones, witch can have an effect even at doses relatively reduced, 
are found in sludge at very low concentrations (µg/kg or even ng/kg DM).  
 
The quantity of information available on the potential elimination efficiency of micropollutants by sludge treatment 
processes varies a lot according to the molecules families. Some, such as PCBs, metals and PAHs, have been 
studied more than others (hormones, PBDEs). It varies also according to the processes, drying for example has not 
been studied much.  

• PAHs seem to be degraded by anaerobic digestion (AD) and composting with quite good ratios. Two 
degradation mechanisms are possible: oxidation in aerobic conditions and carboxilation or hydrolysis in anaerobic 
conditions. 

• Metals elimination in sludge depends on their speciation. AD as well as composting do not reduce metals 
content in sludge. However, a reduction of metals bio-availability can be obtained with a classical composting and 
improved with specific operation conditions (addition of lime or other additives). Thermal drying seems to reduce 
metals bio-availability in sludge but the temperatures reached in laboratories are higher than the temperatures of 
industrial dryers.  

• Anaerobic digestion seems to allow a significant reduction of PCBs content in sludge, even if some results are 
contradictory. Biodegradation of PCBs is possible in aerobic and anaerobic conditions, but no elimination of PCBs 
with high molecular weight seems to occur during composting, except with volatilisation. Congeners with lower 
molecular weights are more easily degraded.  

• Phtalates (and in particular DEHP) can be degraded in aerobic conditions but they have a tendency do 
accumulate during AD. Composting as well as drying seem to allow a significant reduction of DEHP in sludge.  

• Alkylphenol ethoxylates are degraded in alkylphenols during AD, indeed alkylphenols accumulate in digested 
sludge. However, composting (and to a lesser extend drying) allow a significant degradation of alkylphenols. A 
combination of aerobic and anaerobic processes seems interesting for alkylphenols degradation.  

• Hormones fate through AD is contradictory. Some studies demonstrated that a degradation of these 
compounds is possible with AD, whereas increasing concentrations have been found in other studies. Very little 
information exists about composting and drying but aerobic conditions seem to allow a mineralization of some 
hormones.  

• AD does not degrade PBDEs unless sludge remains in the reactor for more than 700 days ! A physical 
treatment combined with AD increases PBDEs degradation. Aerobic bacteria can degrade PBDEs with less than 
6 bromines, but can increase their toxicity.   

• Benzothiazole is very recalcitrant and seems very difficult to bio-degrade. Little information is available about 
this molecule’s behaviour in sludge.  

• Pentachlorophenol seems degradable in an anaerobic way. Efficiency depends on the initial concentration of 
pentachlorophenol in sludge. Little information is available on other sludge treatment processes such as 
composting and drying.  

 
Information is frequently lacking about the methodology applied for sampling and functioning conditions of the sludge 
treatment processes. 
 
According to this bibliographical review, it can be concluded that some sludge treatment processes are likely to allow 
a reduction of some micropollutants (PAHs, phtalates, alkylphenols), other will be less impacted by the treatment 
(metals, hormones, benzothiazole). Moreover, effects can vary a lot in a same family of substances according to the 
congener characteristics, such as molecular weight. The effect of drying substances on micropollutants is scarcely 
documented.  



 

Partenariat 2010  
Ecotechnologies et pollutions 

Action 28-5  
 

Janvier 2011 – p 8/55 

U : unknown 
AD : Anaerobic digestion 
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A. Contexte 
 
La valorisation agricole des boues par épandage représente en moyenne plus de 50 % des usages 
finaux des boues des stations d’épuration d’Europe et des Etats Unis. Cependant, une présence 
significative de micropolluants dans les boues a été mise en évidence par un nombre croissant 
d’études et soulève des interrogations à propos de l’impact de ces substances lors des opérations 
d’élimination ou de valorisation de ces matières (épandage agricole, incinération, enfouissement 
technique …). De nouvelles législations sont apparues à propos de la réduction des émissions de 
micropolluants dans le milieu naturel, comme la Directive Cadre sur l’Eau en Europe. La Directive 
Cadre sur l’Eau définit 33 substances de nombreuses familles dont les métaux, les pesticides, les 
retardateurs de flamme, comme substances prioritaires ou substances prioritaires dangereuses. La 
Directive 2008/105/EC, qui complète la DCE, fixe des Normes de Qualité Environnementale dans les 
cours d’eau pour les 33 substances mentionnées et 8 autres substances. 
 
Des projets d’envergure, comme le projet AMPERES (ANR), ont montré que les procédés biologiques 
de stations de traitement des eaux usées avaient une bonne efficacité globale pour l’élimination des 
micropolluants bien que n’ayant pas été conçus dans ce but. Ainsi 85 % des substances prioritaires 
n’ont pas été détectées dans les eaux traitées dans le cadre de ce projet mais une grande partie 
d’entre elles peut s’accumuler dans les boues. 60 % de substances prioritaires et émergentes 
analysées dans le cadre du projet AMPERES ont été détectées dans les échantillons de boue, dont 
40 % à une teneur supérieure à 0,1 mg/kg (Coquery et al., 2011). Aux Etats-Unis également, la « 
Targeted National Sewage Sludge Survey » a mis en évidence une large présence de micropolluants 
dans les boues de STEPs (Annexe 1).    
 
Cette présence confirmée des micropolluants dans les boues démontre l’importance d’étudier le 
devenir de ces molécules à travers les procédés de traitement des boues afin d’identifier les procédés 
les plus efficaces vis-à-vis des micropolluants, de réduire, si nécessaire, leur présence dans les boues 
et d’éviter une possible contamination des sols, des plantes et des milieux aquatiques. 
 
Les principaux objectifs des traitements des boues sont la réduction du volume de boue grâce à une 
augmentation de la siccité, la stabilisation de la boue ainsi que la réduction de la quantité de 
pathogènes. Parmi les procédés les plus fréquents de traitement des boues permettant d’atteindre ces 
objectifs, on peut citer le chaulage, la digestion anaérobie, le compostage ou encore le séchage 
(solaire ou thermique).  
 
Ce livrable a pour but de fournir un état de l’art sur le potentiel d’élimination de certains micropolluants 
par trois des procédés de traitement des boues précédemment cités : digestion anaérobie, 
compostage et séchage. Le chaulage n’a pas été étudié dans ce livrable car il ne fait pas partie des 
procédés sélectionnés pour les audits dans ce projet.   
 
Le choix des molécules analysées dans le cadre du projet ARMISTIQ est tout d’abord présenté, puis 
la législation sur les micropolluants est décrite et enfin l’occurrence des micropolluants et leurs 
éliminations potentielles par ces trois procédés de traitement de boue référencées dans la littérature 
sont détaillées par famille de molécules.  
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B. Choix des molécules à analyser 
 
Les molécules analysées dans les échantillons de boue de ce projet ont été choisies selon leurs 
propriétés physico-chimiques, leur occurrence réelle dans les boues selon la littérature, leur toxicité, la 
législation, mais aussi des considérations analytiques telles que leur limite de quantification ainsi que 
la disponibilité d’une méthode analytique spécifique aux boues.  
 
Les molécules résultant de cette sélection sont présentées dans le Tableau 1, classées par familles.  

 

Tableau 1 : Molécules analysées dans les boues du projet ARMISTIQ 

 

 
Les molécules analysées dans le cadre de ce projet qui font partie de la liste des 33+8 substances de 
la DCE sont indiquées en rouge dans le tableau précédent. Un total de 95 substances va être analysé 
dans les échantillons de boues d’installations de digestion anaérobie, séchage et compostage.  
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 
 

AKP (6) 4-t-butylphenol, 4-t-OP, 4-NP, 4-NP1EO, 4-NP2EO, 4-NP1EC 

HAP (16) 

Naphtalène, acenaphtylène, acenaphtène, fluorène, phenanthrène, 
anthracène, fluoranthène, pyrène, benzo(a)anthracène, chrysène, 

benzo(b)fluoranthène, benzo(k)fluoranthène, benzo(a)pyrène, 
dibenzo(a,h)anthracène, benzo(g,h,i)perylène, indeno(1,2,3-cd)pyrène 

Hormones (5) Oestrone (E1), 17α-oestradiol (Ea2), 17β-oestradiol (Eb2), oestriol (E3), 
ethinylestradiol (EE2) 

PCB (8) CB 28, CB 50, CB 52, CB 101, CB 118, CB 153, CB 138, CB 180 

Métaux (14) Al, Ti, Cr, Fe, Mn, Ni, Cu, Zn, Se, As, Ag, Cd, Pb, Hg 

PBDE (38) 
BDE-3, -7, -15, -17, -28, -47, -49, -66, -71, -77, -85, -99, -100, -119, -126, -
138, -153, -154, -156, -183, -184, -191, -196, -197, -206, -207, -209, -194, 

-195, -198, -199, -200, -201, -202, -203, -204, -205, -208 

Autres (8) DEHP, benzothiazole, n-dibutyl phthalate,  pentachlorophénol, bisphénol 
A, triclosan, galaxolide, tonalide 
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C. Législation sur les boues et les micropolluants 

1. Législation sur les boues 
 
En Europe, la valorisation des boues de stations d’épuration en agriculture est réglementée par la 
Directive 86/278/EEC depuis 1986. La Directive cherche à encourager l’usage des boues en 
agriculture mais à limiter les potentiels effets nocifs pour l’environnement. Elle définit des limites 
maximales pour certains éléments potentiellement toxiques dans la boue et les sols où la boue a été 
épandue. Sept métaux sont concernés : le cadmium, le cuivre, le nickel, le plomb, le zinc et le 
mercure ainsi que le chrome, qui fait partie de la liste mais pour lequel aucune limite n’a été définie. Il 
n’existe pas de limite dans cette directive pour les composés organiques. De nombreux états 
membres de l’Union Européenne, tels que le Danemark, la Finlande ou la Suède, ont mis en place 
des législations proposant des valeurs plus restrictives que celles de la Directive pour ces sept 
métaux (Tableau 2) ainsi que pour l’arsenic, le molybdène et le cobalt (Tableau 3). Certains états 
membres (Finlande, France, Hongrie, Luxembourg, Pays-Bas, Suède, Belgique (Flandres) et trois 
Lander en Autriche) ont introduit des limitations en terme de charge annuelle maximale de métaux 
traces sur une base de 10 ans.     
 

Tableau 2 : Concentrations maximales en métaux traces dans les boues d’épuration utilisées en 
agriculture (Milieu Ltd, 2008) 

 
 
Unité: mg/kg MS 
(1) Limites réglementaires présentées dans l’ordonnance allemande de 1992 sur les boues d’épuration (BMU, 2002)  
(2) Nouvelles limites proposées (BMU, 2007)  
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(3) Chrome VI 
 

Tableau 3 : Autres éléments régulés uniquement dans certains pays ou régions (Milieu Ltd, 2008) 

 
 
Pour les composés organiques, il n’y a pas d’approche commune sur les valeurs limites fixées dans 
les boues d’épuration entre les différents pays (Tableau 4). Certains pays, comme le Royaume-Uni, 
les Etats-Unis ou le Canada, considèrent qu’il n’y a pas de justification technique permettant de fixer 
de limites sur les composés organiques dans la boue, puisque la recherche a montré que les teneurs 
existantes ne sont pas dangereuses pour la qualité du sol, la santé humaine ou l’environnement 
(Milieu Ltd, 2008). Cependant, d’autres pays ont fixé des limites pour différents groupes de composés 
organiques, comme les AOX (composés organo-halogénés adsorbables), les PCBs 
(polychlorobiphényles) et les PCDD/Fs (polychlorodibenzo-dioxines et polychlorodibenzo-furanes). 
Les HAPs (hydrocarbures aromatiques polycycliques) ainsi que les PCBs sont réglementés en France 
mais pas les PCDD/Fs. La proposition de révision allemande (BMU, 2007) inclut une limite pour un 
HAP, le benzo(a)pyrène. La législation danoise inclut également des limites sur le DEHP (di(2-
ethylhexyl)phthalate), les LAS (sulfonates d’alkyles à chaîne droite) et les nonylphénols et 
nonylphénol-éthoxylates. La Commission Européenne avait proposé des limites pour certains 
composés organiques en 2000 et 2003 mais ces révisions de la Directive n’ont pas été acceptées 
(Tableau 4).  
 

Tableau 4 : Teneurs maximales en composés organiques dans les boues d’épuration 
(Milieu Ltd, 2008) 

 
Unité : mg/kg MS excepté PCDD/F ng TEQ/kg MS 
a) Proposée mais retirée  
b) Somme des 9 congénères: acenapthène, fluorène, phénanthrène, fluoranthène, pyrène, benzo(b+j+k)fluoranthène, 
benzo(a)pyrène, benzo(ghi)perylène, indeno(1,2,3-c,d)pyrène  
c) Somme des 7 congénères : PCB 28, 52, 101, 118, 138, 153, 180  
d) Somme des 6 congénères :PCB 28, 52, 101, 138, 153, 180  
e) Par congénère  
f) Nouvelles limites proposées en Allemagne (BMU 2007) 
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L’Agence de Protection de l’Environnement aux Etats-Unis (US EPA) a désigné 32 HAPs comme 
polluants prioritaires à partir d’une liste de 16 HAPs originaux (1997). Cette liste de 16 HAPS, 
présentée dans le Tableau 5, sert souvent de référence pour les analyses dans des échantillons.  
 

Tableau 5 : Liste des 16 HAPs définis par l’US-EPA 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

2. Législation pertinente sur les micropolluants no n spécifique des boues 
d’épuration  
 
De nombreuses autres directives abordent la question des micropolluants et peuvent avoir une 
influence sur leur teneur dans les boues. 
 

• Directive Cadre sur l’Eau (Directive 2000/60/EC ou DCE) 
 
33 substances, dont des métaux, PCBs et HAPs sont définies dans cette directive comme substances 
prioritaires, 20 d’entre elles sont considérées comme des substances prioritaires dangereuses. La 
liste des substances de la DCE est présentée dans l’Annexe 2. Ces substances sont l’objet de 
mesures complémentaires afin de cesser ou de supprimer progressivement les décharges, émissions 
ou pertes de ces substances dans l’environnement.  
 
 

• Directive 2008/105/EC  
 
Cette directive définit des Normes de Qualité Environnementale (NQE) pour les substances 
prioritaires de la DCE ainsi que pour 8 autres substances afin de définir le bon état chimique des eaux 
en accord avec la DCE (Annexe 3). Les NQE doivent être appliquées dans les Etats membres aux 
cours d’eau de surface. Les Etats membres peuvent aussi faire le choix d’appliquer des NQE au 
sédiments et/ou au biote.  
 
 

• Proposition de directive établissant un cadre pour la protection du sol et modifiant la Directive 
2004/55/EC  

 
La Commission Européenne a adopté une Stratégie Thématique du Sol (COM(2006) 231) et une 
proposition de Directive Cadre Sol (COM(2006) 232) le 22 septembre 2006 avec l’objectif de protéger 
les sols en Europe. Les boues d’épuration contiennent de la matière organique, ce qui permet de 
réduire la dégradation des sols, mais peuvent aussi contenir des polluants susceptibles d’affecter la 
qualité du sol. L’article 3 de la proposition de directive envisage que dans le développement de 
politiques sectorielles susceptibles d’exacerber ou de réduire les processus de dégradation des sols, 
les Etats membres identifient, décrivent et évaluent l’impact de ces politiques sur ces processus, en 
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particulier dans les domaines de l’aménagement du territoire, des transports, de l’énergie, de 
l’agriculture, du développement rural et forestier, de l’extraction de matière première, du commerce et 
de l’industrie, du tourisme, du changement climatique et de l’environnement. Ainsi, selon cette 
proposition, les Etats membres, devraient identifier, décrire et évaluer les impacts de l’épandage de 
boues sur des sols agricoles sur l’exacerbation ou la réduction de la dégradation du sol.      
 

• Directive 80/68/CEE du 17/12/79 concernant la protection des eaux souterraines contre la 
pollution causée par certaines substances dangereuses 

 
Cette directive interdit ou limite le rejet de certaines substances dangereuses dans les eaux 
souterraines et établit un contrôle systématique de la qualité de ces eaux. Elle sera abrogée par la 
Directive Cadre sur l’Eau à compter du 21 décembre 2013. Cette directive ne traite pas des boues 
mais elle réglemente les apports aux sols.  
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D. Occurrence des micropolluants dans les boues d’é puration 
 
Une présence significative de micropolluants dans les boues de stations d’épuration a été mise en 
évidence par un nombre croissant d’études (Abad et al., 2005; Diaz-Cruz et al., 2009; EPA, 2009). La 
liste des micropolluants susceptibles d’être retrouvés dans la boue est extrêmement longue. 
Néanmoins, toutes les substances passant à travers les procédés d’une station d’épuration ne vont 
pas être retrouvées dans les boues (Martin Ruel et al., 2010). A cause de leur propriétés physico-
chimiques (poids moléculaire, solubilité, constante de Henry, Kow, Koc …), certaines molécules sont 
plus susceptibles que d’autres d’être retrouvées dans les boues. L’analyse des caractéristiques 
physico-chimiques n’est cependant pas suffisante pour prédire l’occurrence effective des 
micropolluants dans la boue car elle ne prend pas en compte les différents mécanismes de 
transformation (dégradation biologique, variations de pH ou de température, …) qui peuvent entrer en 
compétition dans une matrice aussi complexe que la boue.  
 
Une étude bibliographique réunissant différentes publications et résultats de projets de recherche à 
propos des micropolluants dans la boue est nécessaire pour qualifier et quantifier leur occurrence 
dans la boue. Cependant, les publications à propos des mesures d’éléments métalliques ou 
organiques dans les boues ne sont pas toujours très claires et exhaustives. L’analyse et 
l’interprétation des données doivent prendre en compte que : 

• l’échantillonnage des boues est compliqué à cause de l’hétérogénéité de la boue ; 
• la qualité de la boue varie dans le temps ; 
• les protocoles analytiques varient également, ainsi que les modes de préparation des 
échantillons de boue par manque d’une procédure standardisée ; 

• l’extraction des composées peut être incomplète ; 
• les limites de détection  et de quantification ne sont pas toujours mentionnées ; 
• les unités de mesure ne sont pas toujours spécifiées. 

 
De nombreuses études rassemblent des informations à propos des teneurs de micropolluants 
retrouvées dans les boues d’épuration. Clarke et Smith (2011) ont notamment réalisé un état de l’art 
des teneurs de nombreux composés organiques émergents dans les boues, dont des antibiotiques, 
des produits pharmaceutiques, des phtalates, les PBDEs. Les teneurs de ces substances varient d’un 
pays à l’autre ainsi que d’une année à l’autre. Les teneurs de micropolluants dans la boue sont 
également très variables selon le type de boue (primaire, biologique, …), l’origine des boues (STEP 
domestique ou industrielle) et les procédés de traitement des eaux appliqués (boue activée, 
biofiltration).   
 
Un tableau de synthèse des concentrations retrouvées dans les boues dans la littérature est présenté 
en Annexe 2.  
 
 

1. HAPs 
 
Les HAPs (Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques) sont des sous-produits d’une combustion 
incomplète. Ils peuvent être d’origines naturelle ou anthropique. De manière naturelle, ils sont 
répandus dans l’environnement et proviennent des feux de forêts et d’activité volcaniques. Ce sont 
aussi des dérivés du charbon et du pétrole. Cependant, de nos jours, la plupart des HAPs présents 
dans l’environnement proviennent de l’activité humaine, principalement de la combustion d’énergies 
fossiles. A cause de leur nature hydrophobe, la plupart des HAPs adhère aux particules du sol et des 
sédiments. Ils sont par conséquent largement distribués à différents niveaux dans les sols, les 
sédiments et les boues d’épuration (Mo et al., 2001; Jinries et al., 2000).  
 
Les HAPs sont classés selon leur nombre de cycles en HAPs légers (jusqu’à 3 cycles) et HAPs lourds 
(plus de trois cycles) et ont différentes caractéristiques physico-chimiques et toxicologiques. La 
structure chimique des 16 HAPs classés comme prioritaires par l’EPA est présentée dans la Figure 1. 
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Figure 1 : Structure chimique des 16 HAPs prioritaires selon l’US - EPA  

 
A l’exception du naphtalène, ils sont très hydrophobes et leur solubilité dans l’eau est faible. Leurs 
coefficients de partition octanol-eau Kow sont relativement élevés, confirmant leur important potentiel 
d’adsorption sur des solides organiques particulaires en suspension dans l’eau ou l’air. Les HAPs 
lourds vont avoir une tendance à être plus facilement adsorbés sur les solides en suspension tandis 
que les HAPs légers auront une capacité d’adsorption sur la matrice organique plus faible, leur 
dégradation dans la boue en serait donc facilitée (Trably et al., 2003). 
 
Dans une synthèse de publications réalisée pour le projet ANR DIGUE (2008) (Ducray et Huyard, 
2002 ; Pérez et al., 2001 ; Bright et Healey, 2003; Bodzek et al., 1997; Benabdallah et al., 2006 ; Villar 
et al., 2006 ; Huyard et al., 2000), la moyenne des teneurs en HAPs dans la boue brute (primaire et 
biologique) varie entre 0,05 et 1,23 mg/kg MS, le pyrène étant le HAP retrouvé dans les teneurs les 
plus élevées. Dans le cadre du projet MATE (Ducray et Huyard, 2002), 60 boues de STEPs ont été 
analysées. Pour l’ensemble des boues étudiées, les teneurs moyennes sur les trois HAP 
fluoranthène, benzo(b)fluoranthène et benzo(a)pyrène sont respectivement 0,36, 0,21 et 0,2 mg/kg 
MS. La teneur sur la somme des 11 HAPs étudiés varie entre 0,55 et 11,7 mg/kg de MS avec une 
moyenne de 2,3 mg/kg de MS. Martin-Ruel et al. (2010) ont mesuré dans le cadre du projet ANR 
AMPERES les teneurs en HAPs dans les boues de 8 STEPs en France. Les teneurs retrouvées sont 
plus faibles que celles trouvées dans le cadre du projet MATE. La moyenne des teneurs en 
naphtalène, anthracène et indeno(1,2,3-cd)pyrène est en dessous de la limite de quantification.  
 
La teneur en HAPs varie selon les pays. Aux Etats-Unis, le HAP le plus concentré est le pyrène avec 
0,044 à 14 mg/kg MS dans les boues de l’étude de l’EPA (2009). En Corée, l’acénaphtène est le HAP 
le moins concentré sur les boues de 6 STEPs (0,074 mg/kg MS) tandis que le fluoranthène a été 
retrouvé à la teneur la plus élevée (1,41 mg/kg MS) (Ju et al., 2009). En Chine, deux études dans 
différentes régions ont mesuré la somme des teneurs des 16 HAPs prioritaires définis par l’EPA moins 
le naphtalène. Dans la province de Zhejiang, pour les boues de 15 STEPs, cette teneur varie entre 
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33,23 et 82,04 mg/kg MS (Li Hua et al., 2008) tandis que dans la province du Guangdong, elle varie 
entre 25,34 et 69,26 mg/kg MS (Zeng Xiangyung et al., 2010) 
 
 

2. Métaux 
 
La contamination de la boue par des métaux peut avoir de nombreuses origines, humaines ou 
naturelles, comme la combustion d’énergie fossile, l’incinération, l’agriculture mais aussi les volcans 
ou l’érosion. Les métaux sont parmi les substances les plus précautionneusement surveillées dans les 
boues car de nombreuses réglementations en font un facteur limitant à l’épandage des boues (Voir 
Partie C. Législation sur les boues et les micropolluants).    
 
Les métaux définis comme substances prioritaires par la DCE sont généralement retrouvés dans les 
boues à des teneurs inférieures à 15 mg/kg MS pour le Cd et le Hg et entre 5 et 250 mg/kg MS pour le 
Ni et le Pb. Dans la « Targeted National Sewage Sludge Survey » (EPA, 2009), les tendances 
observées sont les mêmes. Le cadmium a été retrouvé entre 0,21 et 11,8 mg/kg MS, le mercure entre 
0,17 et 8,3 mg/kg MS, le plomb entre 5,81 et 450 mg/kg MS et enfin le nickel entre 7,44 et 526 mg/kg 
MS. Pour les autres métaux pertinents, les teneurs moyennes relevées sont inférieures à 100 mg/kg 
MS pour le Mn et le Cr, 300 mg/kg pour le Cu et le Fe et 1000 mg/kg MS pour le Zn. Cependant, les 
teneurs en métaux varient énormément selon l’origine des eaux usées (Olivier et Cosgrove, 1974).  
 
 

3. PCBs 
 
Les PCBs (polychlorobiphényles) sont des composés organiques avec 1 à 10 atomes de chlore sur un 
biphényle (Figure 2). Leur production à échelle industrielle a démarré dans les années 30 et s’est 
achevée dans les années 80. En effet, ils ont été largement employés dans des applications 
industrielles comme fluides hydrauliques, fluides pour le transfert de chaleur, plastifiants ou 
retardateurs de flammes à cause de leur stabilité chimique et thermique, de leur faible inflammabilité 
ainsi que de leur grande permittivité. Cependant, ils sont aussi très peu biodégradables et se sont 
accumulés dans l’environnement (Abramowicz, 1990). Leur toxicité leur a valu une classification 
comme polluant organique persistant (POP), ils ont été interdits de production par le United States 
Congress 1979 et la convention de Stockholm sur les POP en 2001.   
 
 

 

Figure 2 : Structure chimique des PCBs 

 
 

La teneur en PCBs retrouvées dans les boues est généralement faible (moyenne de 0,12 mg/kg MS 
dans les boues du projet MATE (Ducray et Huyard, 2002) pour 7 PCBs) mais la somme de ces 
composées peut atteindre facilement des valeurs importantes (14,63 mg/kg MS en moyenne pour la 
somme des 7 PCBs, selon Huyard et al., 2000 ; Kirk et Lester, 1988 et Ottaviani et al., 1993).    
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4. Phtalates 
 
Les phtalates sont des plastifiants utilisés dans de nombreux produits de consommation courante. Le 
DEHP (Bis(2-ethylhexyl) phtalate) est le phtalate le plus représenté et le seul contrôlé par la législation 
(Voir Partie C. Législation sur les micropolluants dans la boue). Son utilisation comme additif dans les 
produits en PVC (Polychlorure de vinyle) peut expliquer sa présence en teneurs élevées dans de 
nombreux échantillons de boues. Les analyses peuvent également être contaminées, les blancs 
montrent ainsi fréquemment une présence de DEHP. Le DEHP a une faible solubilité et un coefficient 
de partition octanol-eau élevé, ce qui implique une bonne adsorption dans la boue (Figure 3).      
 

 
 

Figure 3 : Structure chimique du DEHP 

 
Les teneurs de DEHP dans la boue varient entre 0.5 et 400 mg/kg MS avec une moyenne entre 30 et 
60 mg/kg MS dans la plupart des études ayant mesuré ce composé dans la boue (Ducray et Huyard, 
2002 ; Bright et Healey, 2003 ; Cheng et al., 2000 ; Fauser et al., 2003 ; Martin Ruel et al., 2010 ; 
EPA, 2009). Dans la revue de nombreuses publications réalisée par Clarke et Smith (2011), tous les 
auteurs ont rapporté des valeurs maximales de DEHP dans la boue inférieures à 400 mg/kg MS, 
excepté Abad et al. (2005) avec 3 514 mg/kg MS.  
 
 

5. Alkylphénols 
 
Les alkylphénols proviennent de l’alkylation des phénols et sont utilisés par exemple dans l’industrie 
comme additifs dans les carburants ou les lubrifiants. Ils sont très lipophiles et persistants et peuvent 
s’accumuler dans les sédiments et les sols (Figure 4).       
 
 

 

Figure 4 : Structure chimique du nonylphenol 

 
 
 



 

Novembre 2011 – p 18/55 

Les alkylphénols retrouvés dans l’environnement proviennent souvent de la dégradation d’alkylphénol 
éthoxylates, utilisés dans de nombreux produits domestiques, comme détergents ou pour le traitement 
des surfaces, qui perdent très facilement leur groupe éthoxylate.   
 
Les alkylphénol ethoxylates sont généralement retrouvés en teneurs plus élevées (entre 6,5 et 74,7 
mg/kg MS en moyenne) dans la boue brute que les alkylphenols (entre 0,7 et 40 mg/kg MS en 
moyenne) (Gonzalez et al., 2010 ; Ducray et Huyard, 2002 ; Esperanza et al., 2006 ; Bennie et al., 
1998 ; Fauser et al., 2003 et Martin-Ruel et al., 2010). Quand les boues subissent un procédé de 
traitement, la teneur en alkylphenols devient supérieure à celle en alkylphénol éthoxylates comme le 
montre la Figure 5 (Gonzalez et al., 2010).  
 

 

 
Figure 5 : Teneurs en NP, NP1EO et NP2EO dans des échantillons de boue ayant subi divers 

procédés de traitement (Gonzalez et al., 2010) 

 
 

6. Hormones 
 
Les hormones stéroïdiennes naturelles ainsi que les hormones synthétiques utilisées notamment pour 
la contraception (oestrone (E1), 17ß-oestradiol (E2), estriol (E3) et 17 α-éthinyloestradiol (EE2)) 
(Figure 6) arrivent dans l’environnement par les fèces humaines ou animales (Birkett, 2003). Des 
plantes peuvent également produire des hormones appelées phyto-oestrogènes.  
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Figure 6 : Formules chimiques de l’œstradiol, de l’estriol et de l’œstrone 

 
Leurs teneurs moyennes dans les boues sont relativement faibles (quelques µg/kg MS) mais ces 
substances, même en faibles teneurs, peuvent avoir des effets toxiques car ce sont des perturbateurs 
endocriniens. L’E1 et l’E2 sont retrouvés en teneurs un peu plus élevées que l’EE2 et l’E3 (Esperanza 
et al., 2006 ; EPA, 2009 ; Soulier et al., 2011 ; Ternes et al., 2002). Muller et al. (2010) ont même 
retrouvé des teneurs de l’ordre du ng/kg MS pour les quatre hormones, que ce soit dans la boue 
primaire ou la boue secondaire.  
 
Les différentes teneurs retrouvées dans les articles et projets précédemment cités sont rassemblées 
dans le Tableau 6.  
 

Tableau 6 : Concentrations en hormones dans les boues 

 
 

7. PBDEs 
 
Les PBDEs (Poly Bromo Diphényle Ethers) sont des composés organo-bromés utilisés comme 
retardateurs de flamme dans de nombreuses applications. Les PBDEs sont classés selon le nombre 
moyen d’atomes de brome de la molécule. La famille des PBDEs est composée de 209 substances 
possibles, qui sont appelées congénères, et dont la formule générale est C12H10−xBrxO  avec x = 1, 2, 
..., 10 (Figure 7).  
 
 

Hormone Référence
Concentration min dans la 

boue brute (primaire et 
biologique)

Concentration max dans la 
boue brute (primaire et 

biologique)

Concentration moyenne dans 
la boue brute (primaire et 

biologique)
mg/kg MS mg/kg MS mg/kg MS

Esperanza et al. (2006) 0,008
EPA (2009) 0,0267 0,965

Muller et al, 2010 8*10^-6-43*10^-6
Ternes et al, 2002 <0,002 0,037 0,027
Soulier et al, 2011 0,029

Esperanza et al. (2006) 0,0065
EPA (2009) 0,022 0,355

Muller et al, 2010 10*10^-6-13*10^-6
Ternes et al, 2002 0,005 0,049 0,02
Muller et al, 2010 2*10^^6-3*10^-6

EPA (2009) 0,0075 0,232
Esperanza et al. (2006) 0,003

Muller et al, 2010 3*10^-6
EPA (2009) <LoQ 0,355

Ternes et al, 2002 <0,004 0,017 0,005

E1

E2

E3

EE2
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Figure 7 : Structure chimique des PBDEs 

Les PBDEs ont un coefficient de partition octanol / eau élevé ; ainsi ils sont lipophiles et ont tendance 
à s’accumuler dans les sédiments. Ils sont plus ou moins volatiles selon leur degré de bromation. Les 
PBDEs faiblement bromés (1 à 5 atomes de brome) sont considérés comme plus dangereux pour 
l’environnement car ils ont une tendance élevée à la bio-accumulation.  
 
Certains PBDEs sont retrouvés systématiquement dans les boues d’épuration analysées dans 
différents pays (decabromodiphényléthane [deBDethane] et décabromodiphényléther [decaBDE ou 
BDE-209]) (Ricklund et al., 2008). Les teneurs en decaBDE, le congénère le plus concentré, sont 
relativement faibles en Europe de 2 à 4 800 µg/kg MS, excepté un cas en Espagne, mais aux Etats-
Unis les gammes de teneurs sont de 5 à 100 fois plus élevées (150 à 17 000 µg/kg MS) (Clarke et 
Smith, 2011; EPA, 2009). Les BDEs 47, 99 et 209, qui représentent la majorité des PBDEs retrouvés 
dans les boues ont des teneurs variables selon les pays, mais sont généralement retrouvés en plus 
grandes teneurs dans les boues des Etats-Unis, comme le montrent la Figure 8 (Clarke et al., 2008).  
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Figure 8 : Teneurs en BDE-47,99 et 209 dans les boues de différents pays (Clarke et al., 2008) 

 
 

8. Autres composés pertinents 
 
(1) Benzothiazoles 
 
Les benzothiazoles sont des composés organo-sulfurés utilisés comme pesticides, herbicides et 
médicaments. La molécule la plus simple est le benzothiazole dont la formule est représentée dans la 
Figure 9.   
 

 

Figure 9 : Structure chimique du benzothiazole 

 
Le benzothiazole est un liquide incolore, très toxique et récalcitrant. Très peu d’études existent sur la 
présence et le devenir du benzothiazole dans les boues. Martin-Ruel et al. (2010) ont retrouvé une 
teneur moyenne de 0,18 mg/kg de MS dans les boues de 6 STEPs en France.  
 
 
(2) Organoétains 
 
Les organoétains sont des composés organo-métalliques utilisés comme biocides et dans de 
nombreuses autres applications comme la conservation ou le traitement des eaux industrielles.    
 
Le tributylétain est une substance prioritaire dangereuse de la DCE, sa structure chimique est 
présentée dans la Figure 10.   
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Figure 10 : Structure chimique des composés tributylétains 

 
On retrouve les organoétains dans les boues à des teneurs de 0,02 à 9 mg/kg MS (Clarke et Smith, 
2011). Conte tenu de leur toxicité et de leur présence très fréquente dans les boues, les organoétains 
pourraient être un enjeu majeur pour les boues.  
 
 
(3) Chloroalcanes 
 
Les C10-C13 chloroalcanes sont des substances prioritaires dangereuses qui sont très adsorbables et 
peuvent être retrouvées dans les boues. Cependant, très peu de données sont disponibles sur leur 
présence et leur devenir dans les boues car leur analyse est complexe. Une teneur de 0,1 à 1 mg/kg 
de MS dans les boues a été retrouvée dans le cadre du projet AMPERES (Coquery et al., 2011).  
 
 
(4) Micropolluants émergents 
 
De nombreuses substances comme les produits pharmaceutiques, les pesticides ou les produits de 
soin sont qualifiées de polluants émergents car leurs concentrations dans la nature sont relativement 
faibles mais les risques découlant de ces substances pour la santé humaine ou animale ne sont pas 
bien connus.  
 
Les pesticides et insecticides ne sont pas fréquemment retrouvés dans les boues excepté le diuron 
l’alachlore et l’aldrine, retrouvés à des teneurs moyennes entre 0,1 et 1 mg/kg de MS dans les boues 
de 8 STEPs françaises (Coquery et al., 2011). D’autres pesticides comme le chorfenvinphos ou 
l’endosulfan (plutôt apolaires) sont retrouvés dans certains échantillons de boues mais généralement 
à des teneurs inférieures à 0,1 mg/kg MS (Coquery et al., 2011).  
 
Peu de données existent sur la présence de produits pharmaceutiques dans les boues. La plupart 
sont polaires et ne s’accumulent pas naturellement dans les boues, mais quand ils sont analysés, ils 
sont généralement retrouvés à de faibles teneurs. Cependant, des teneurs supérieures à 0,1 mg/kg 
MS ont été retrouvées pour la fluoxétine, le paracétamol, le propanolol ou l’amitriptyline dans les 
boues du projet AMPERES (Soulier et al., 2011). L’étude EPA (2009) a mesuré plus de 70 produits 
pharmaceutiques dans les boues et retrouvé des teneurs faibles pour la plupart des substances, 
comme la triméthoprime (0,012-0,2 mg/kg MS) ou la clarithromycine (0.0087-0.62 mg/kg MS). 
D’autres substances ont été retrouvées à des teneurs plus élevées comme la carbamazépine (0,009 à 
6,03 mg/kg MS) ou la cimétidine (0,004 à 8,33 mg/kg MS).  
 
Les muscs, utilisés en parfumerie et soins, sont lipophiles et ont des ratios de bio-dégradation faibles 
(Shek et al., 2008). Les teneurs de muscs dans les boues sont variables selon le composé. Dans des 
boues de Hongkong, la galaxolide (HHCB) a été retrouvée à 30 mg/kg MS tandis que seulement 0,11 
mg/kg ont été retrouvés pour la phantolide (AHMI) (Shek et al., 2008). Guo et al. (2010) ont mesuré 
des muscs dans des boues coréennes et ont résumé le pourcentage des divers muscs dans les 
boues de différents pays, confirmant que la galaxolide est le musc retrouvé en plus grandes 
proportions, comme le montre la Figure 11.  
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HHCB : Galaxolide, Abbalide ; AHTN : Tonalide, Fixolide ; ADBI : Celestolide, Crysolide ; AHMI : Phantolide ; DPMI : 
Cashmeran ; ATII : Traseolide 

Figure 11 : Compositions en muscs de boues de différents pays (Guo et al., 2010) 
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E. Elimination potentielle  des micropolluants par les procédés de traitement 
des boues 

1. HAPs 
 
L’élimination potentielle des HAPs par les procédés de traitement des boues dépend de leur bio-
disponibilité. Les HAPs avec un haut poids moléculaire comme l’indeno(1,2,3-cd)pyrène ou le 
benzo[k]fluoranthène ont une forte affinité avec la matière organique les rendant moins disponibles 
pour les micro-organismes et ont donc une élimination potentielle limitée. Au contraire, les HAPs à 
faible poids moléculaire comme le phénanthrène peuvent avoir un pourcentage d’élimination assez 
élevé grâce à leur bio-disponibilité élevée (Trably et al., 2003). 
 
La digestion anaérobie permet un abattement jusqu’à 50 % pour certains HAPs selon Bernal-Martinez 
et al. (2005). 13 HAPs ont été mesurés dans de la boue brute et de la boue ayant subi une digestion 
anaérobie (rétention hydraulique : 40 jours, pH : 7.8, T : 35°C). Les résultats sont présentés dans la  
Figure 12.   
 

 

Figure 12 : Teneurs de 13 HAPs dans la boue brute et la boue digérée  
(Bernal-Martinez et al, 2005) 

Selon Camacho et al. (2010), la digestion anaérobie n’a pas d’incidence significative (élimination  
< 30 %) sur les HAP lourds (PM > 228 g/mol, Benzo(a) anthracène, Chrysène, Benzo(a)pyrène, 
Benzo(b)fluoranthène, benzo(k)fluoranthène, benzo (g,h,i) perylène, Dibenzo(a,h)anthracène).  
 
Par contre, lorsque des procédés physico-chimiques sont utilisés pour avoir une digestion anaérobie 
avancée, ils permettent une élimination plus significative des HAPs. Le rendement d’élimination pour 
le benzo(a)pyrène et le benzo(b)fluoranthène est compris entre 30 et 70 % grâce à un pré-traitement 
avec des ultra-sons et la combinaison d’un traitement micro-aéro-thermophile avec la digestion 
anaérobie permet d’augmenter le rendement d’élimination de 8 HAPs (fluorène, Phénanthrène, 
benzo(a)anthracène, chrysène, benzo (a) pyrène, benzo(b)fluoranthène, benzo(k)fluoranthène, 
benzo(g,h,i)perylène) par rapport à la référence sans co-traitement (Camacho et al., 2010).       
 
L’ozone peut également être utilisé pour améliorer la performance de la digestion anaérobie pour 
l’élimination des HAPs. L’ozone oxyde partiellement la boue et solubilise les particules de manière à 
rendre les composés plus accessibles aux micro-organismes. Selon Bernal-Martinez et al. (2005), la 
pré-ozonation de la boue ainsi que sa post-ozonation peuvent augmenter l’élimination des HAPs par 
la digestion anaérobie (de 50 % avec DA à 61 % avec DA+ ozone 1.5 g O3/L). Avec l’addition de 
peroxyde d’hydrogène, l’efficacité est améliorée à 81 % d’élimination des HAPs grâce au radical 
hydroxyle. Cependant, l’ozone réagit principalement avec les HAPs de faible poids moléculaire, en 
particulier ceux avec 3 anneaux aromatiques. L’addition de surfactants permet également 
d’augmenter le taux d’élimination des HAPs par la DA (Bernal-Martinez et al., 2005).  
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Les conditions opératoires de la DA affectent l’élimination des HAPs. Selon Benabdallah et al. (2006), 
la dégradation des HAPs par digestion anaérobie thermophile est plus importante que celle par 
digestion mésophile, surtout pour les HAPs lourds.  
 
D’après Barret (2009), les facteurs limitants qui influencent le taux d’élimination des HAPs lors de la 
digestion anaérobie sont la bio-disponibilité mais également le co-métabolisme.  
 
Les HAPs de 2 ou 4 cycles peuvent être naturellement éliminés par biodégradation jusqu’à 90 % 
(Trably, 2002). Certains paramètres (pH, humidité du sol, aération) influencent la cinétique de 
dégradation mais pas les teneurs finales en HAPs.  
 
Les traitements aérobies semblent être également une voie intéressante pour éliminer les HAPs dans 
la boue. Une étude de Zheng Xuejing et al. (2007) a montré que 95 % des HAPs de 3 cycles à une 
teneur initiale de 5.5 mg/kg MS pouvaient être éliminés après un traitement aérobie mésophile de 21 
jours. L’addition de surfactant a permis, comme lors de la digestion anaérobie, d’augmenter le ratio 
d’élimination des HAPs de 4 cycles.  
 
Selon Cai et al. (2007), les HAPs sont dégradés lors du compostage. Les 16 HAPs étudiés ont 
présenté des rendements d’élimination supérieurs à 70 % excepté le fluoranthène, le phénanthrène et 
le fluorène. Hafidi et al. (2008) confirment que le niveau de HAPs dans la boue et les déchets verts 
initiaux peut être réduit lors d’un co-compostage de 90 jours. Le traitement des boues par compostage 
permet une réduction de l’ensemble des HAPs, principalement pendant la phase de stabilisation. Ces 
résultats sont confirmés par Amir et al. (2005) et Oleszczuk (2007). 
 
Le nombre d’anneaux aromatiques des HAPs joue un rôle important sur l’efficacité de dégradation 
pendant le compostage. Les deux études mentionnées ci dessus montrent que les HAPs de haut 
poids moléculaire ont une capacité d’adsorption dans la boue plus élevée et peuvent ainsi échapper à 
une dégradation par les micro-organismes pendant le compostage. Brandli et al. (2007) confirment 
que les HAPs de faible poids moléculaire diminuent pendant le compostage (50 à 90 % de réduction) 
mais que les teneurs en composés de haut poids moléculaire sont stables.  
 
Dans certains cas, une augmentation de la teneur en HAPs peut avoir lieu (Potter et al., 1999; 
Ahtiainen et al., 2002). Cet enrichissement peut être attribué à la réduction de masse qui a lieu 
pendant le compostage de 40 à 60 % (Brandli et al., 2005) et au très faible taux de dégradation / 
volatilisation des composés de haut poids moléculaire pendant le compostage à cause de leurs 
propriétés physico-chimiques. L’efficacité des différents procédés de compostage varie selon l’ordre 
suivant : compost aéré de manière intermittente > compost continuellement aéré > compost retourné 
manuellement > compost retourné manuellement inoculé.  
 
Il existe peu d’études sur les effets du séchage des boues sur les HAPs. Abad et al. (2005) ont 
mesuré les teneurs en HAPs dans des boues séchées par séchage thermique mais ne dégagent pas 
de conclusions sur l’efficacité de ce procédé vis-à-vis des HAPs.  
 
Le mécanisme responsable d’une dégradation aérobie des HAPs commence par une oxydation d’un 
des cycles benzéniques par une dioxygénase (création d’une liaison avec un atome d’oxygène et un 
des atomes de carbone du cycle). Un HAP cis-dihydrodiol (avec une fonction alcool du même côté du 
cycle) est formé par cette réaction. Le cycle aromatique est ensuite ouvert par incorporation d’un 
deuxième atome d’oxygène et peut être entièrement dégradé. Les autres cycles sont séparés et 
dégradés de la même façon afin de former des intermédiaires à un seul cycle comme les acides 
benzoïques, salicyliques, phtaliques ou le catéchol. Les bactéries participant à l’élimination des HAPs 
selon ce mécanisme sont : Pseudomonas sp., Sphingomonas sp., Acinetobacter sp., Mycobacterium 
sp., Flavobacterium sp. (Bernal-Martinez, 2005).  
 
Certains champignons peuvent également participer à la dégradation des HAPs en créant deux 
liaisons alcool en trans, les fonctions alcool se situant de chaque côté du cycle benzénique. Ces 
champignons produisent une enzyme qui transforme directement les HAPs par incorporation d’un 
atome d’oxygène en formant un HAP trans-dihydrodiol. Cette enzyme s’attaque aussi bien aux HAPs 
légers qu’aux lourds (Bernal-Martinez, 2005). 
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En revanche, les mécanismes de dégradation des HAPs par un procédé anaérobie ont été moins 
étudiés car la dégradation anaérobie des HAPs était considérée comme irréalisable. La dégradation 
des HAPs légers (naphtalène, acénaphtène) est possible dans des conditions anaérobies 
dénitrifiantes. L’élimination est efficace : 90 % des HAPs peut être minéralisé en CO2 dans ces 
conditions. Les voies complètes de détérioration métaboliques ne sont cependant pas bien connues. 
Un mécanisme possible est l’incorporation d’un groupement réactif par carboxylation ou rupture d’une 
molécule d’eau. La capacité des HAPs à être dégradés dans des conditions anaérobie est difficile à 
mettre en évidence et semble restreinte à un milieu contaminé depuis une longue période. La 
biodégradation dépend de la durée et du niveau de contamination car une sélection des micro-
organismes efficaces semble se faire dans le temps. Cette difficulté à mettre en évidence la 
dégradation dans des conditions anaérobies des HAPs est une conséquence de la nature fortement 
réduite des HAPs : la biodégradation est moins favorable thermodynamiquement si les conditions sont 
réductrices (Camacho et al., 2010).   
 
Ainsi, les procédés de traitement des boues semblent permettre une réduction des HAPs dans la 
boue. Les procédés aérobies semblent plus à même de détruire les HAPs. Néanmoins, l’efficacité 
d’élimination dépend de la nature du HAP (nombre d’anneaux aromatiques) ainsi que des conditions. 
Les HAPs de faible poids moléculaire semblent mieux dégradés. L’addition de surfactants, d’oxydants 
ou de pré-traitements physico-chimiques semble pouvoir améliorer la dégradation des HAPs.     
 
 

2. Métaux 
 
Les métaux peuvent exister sous différentes formes chimiques et peuvent être liés avec différentes 
molécules sous leur forme ionique. La spéciation d’un métal, c’est à dire sa distribution parmi des 
formes chimiques définies d’un système, aura un impact sur sa toxicité. Différents mécanismes 
peuvent modifier la spéciation d’un métal : adsorption, précipitation biologique ou chimique, 
complexation intra ou extra-cellulaire sur des composés organiques ou inorganiques. Lasheen et 
Ammar (2009) ont étudié la spéciation des métaux. Ils ont montré que Mn, Ni et Zn étaient abondants 
dans les phases échangeables, carbonates et oxydes de fer ou de manganèse qui sont des fractions 
facilement assimilables. Cd, Cu, Cr et Fe sont majoritaires dans les phases organiques et sulphides 
(qui présentent un certain degré de mobilité) ainsi que les formes résiduelles (phase inertes) et sont 
donc moins facilement assimilables.  
 
La teneur en métaux des boues digérées est systématiquement supérieure à celle mesurée dans les 
boues primaires ou biologiques, suggérant un phénomène d’accumulation des métaux pendant la DA. 
Karvelas et al. (2003) ont montré que les teneurs élevées retrouvées dans les boues digérées sont 
liées à la réduction de matière pendant la DA (réduction de 35 % des MS), concentrant les métaux 
dans la fraction particulaire. L’enrichissement en certains métaux après une digestion anaérobie 
comme le Zn, le Fe et le Cr a été également observé par Camacho et al. (2010).  
 
Liu et al. (2007) ont étudié l’évolution de la spéciation des métaux pendant un compostage aérobie. 
Les résultats ont montré que pendant le compostage, le Zn, Cu, Ni, Pb, Cd et Cr ont été concentrés, 
mais la matière organique (MO) dans la boue a diminué de 59,7 à 62,5 %. La distribution des métaux 
pendant le compostage a évolué selon le contenu total en métaux mais également selon certains 
paramètres du procédé de compostage comme la température, le pH ou le contenu en MO. Seule la 
quantité de la fraction mobile en Cu pouvait être prédite selon la quantité totale de Cu.    
 
L’influence de certains paramètres clés sur la phyto-toxicité et la spéciation des métaux (Cu, Zn et Pb) 
pendant le compostage a été étudiée par He Miaomiao et al. (2009). Les quantités des trois métaux 
étaient significativement réduites dans le compost. La mobilité des métaux et leur phyto-toxicité ont 
également été réduites par le compostage. Cette réduction de la mobilité et de la disponibilité du Ni et 
du Cr a également été observée par Zheng et al. (2007) et Haroun et al. (2009) pour Cr, Cu, Zn, Pb et 
Cd.   
 
Wong et Selvam (2006) et Fang et Wong (1999) ont étudié le co-compostage de boue d’épuration 
avec de la sciure de bois et de la chaux. Après 100 jours de compostage, ils ont montré que l’ajout de 
chaux permettait de réduire la disponibilité des métaux (Cu, Mn, Zn et Ni) dans la boue compostée 
sans empêcher la maturation de la boue. Néanmoins, l’addition de chaux a un impact sur l’activité 
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microbienne pendant le compostage. Trop de chaux mène à une réduction de la population 
microbienne et des activités enzymatiques à cause de l’augmentation du pH (Wong et Fang, 2000). 
En outre, la chaux n’est pas le seul additif permettant de réduire la mobilité du métal lors du procédé 
de compostage. D’autres substances comme la zéolite et la boue rouge (résidus de bauxite) 
permettent également de réduire la mobilité des métaux et de modifier leur spéciation (Qiao et Ho, 
1997; Stylianou et al., 2008).  
 
En ce qui concerne le séchage, jusqu’à présent la recherche scientifique s’est peu penchée sur les 
effets du séchage sur la spéciation des métaux. Des échantillons de boue avec une fraction de 
métaux (Cr, Cu, Fe, Ni, Pb et Zn) dans les fractions organiques et réductibles ont subi un traitement 
thermique à 105, 250, 650 et 900°C. Le séchage a ré sulté en une conversion non négligeable des 
métaux dans une phase moins mobile ainsi qu’une vaporisation. En appliquant une analyse 
séquentielle, il a été démontré que la plupart des métaux a été transférée de la phase initiale mobile à 
des phases plus stables. Une partie des métaux a été transférée dans la phase gazeuse (Zorpas et 
al., 2001). Obrador et al. (2001) confirment que le séchage thermique réduit la disponibilité de certains 
métaux dans la boue car Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb et Zn ont été fixés plus solidement dans la boue 
traitée par un séchage à 180°C, 300°C et 400°C. Une  autre étude de Laurent et al. (2011) a montré 
qu’un traitement thermique à 170°C augmente l’affin ité des particules de boues vis-à-vis du cadmium 
et du cuivre.  
 
Ainsi, la DA conduit à une augmentation des teneurs en métaux dans les boues mais le compostage 
et le séchage semblent permettre de réduire la disponibilité des métaux en modifiant leur spéciation et 
ainsi limiter les transferts immédiats de polluants de la phase boue à l’environnement. Le séchage 
thermique semble avoir un impact significatif sur les métaux dans les boues mais les températures 
étudiées en laboratoires sont généralement bien supérieures aux températures dans les installations 
classiques de séchage des boues.  
 
 

3. PCBs 
 
Les résultats des études sur les PCBs à travers la DA sont également contradictoires. Selon certaines 
études (Huyard et al., 2000; Kirk and Lester, 1988), la DA permet une réduction significative de la 
teneur en PCBs dans les boues car les teneurs en PCBs dans les boues biologiques sont 
généralement 15 fois plus élevées que celles dans la boue digérée. La température de la DA peut 
avoir une influence sur l’efficacité sur les PCBs, la digestion thermophile étant plus efficace que la 
digestion mésophile vis-à-vis des PCBs (59,4 à 83,5 % contre 33 à 58 %). Le temps de rétention 
hydraulique (TRH) est également un paramètre important : un TRH élevé impliquant une réduction 
plus importante de la quantité totale de PCBs dans la boue.  
 
Cependant, dans une autre étude (Brandli et al., 2007), la DA n’a pas semblé permettre une réduction 
de la concentration en PCBs.  
 
Des pré-traitements avancés, comme les ultrasons ou un traitement physico-chimique, semblent 
améliorer l’élimination des PCBs par DA (Camacho et al., 2010).  
 
Le devenir de sept PCBs prioritaires à travers un traitement des boues anaérobie et aérobie a été 
évalué par Patureau et Trably (2006) (Figure 13). Une boue naturellement contaminée en PCBs a été 
choisie comme modèle d’une sorption forte due à une contamination ancienne en PCBs. Une 
biodégradation dans des conditions aérobies et anaérobies a été démontrée pour tous les PCBs. 
Cependant, la biodégradation des PCBs de cette boue naturellement contaminée a semblé limitée par 
la sorption des PCBs dans la boue et en conséquence, leur faible bio-disponibilité. Le rendement 
d’élimination le plus élevé (> 80 %) a été obtenu pour le procédé aérobie. Cependant, le procédé 
aérobie comme le procédé anaérobie n’ont pas été suffisants pour atteindre des concentrations en 
PCBs autorisant un épandage des boues.  
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Figure 13 : Dégradation de 7 PCBs dans des réacteurs biologiques aérobies et anaérobies  

(Patureau et Trably, 2006) 

 
Selon Lazarri et al. (1999), dans des conditions physico-chimiques de compostage, les PCBs peuvent 
uniquement être éliminés par volatilisation. Une durée de compostage de trois mois est beaucoup trop 
courte pour permettre une dégradation significative des PCBs par une décomposition microbienne. Il a 
été démontré que dans les sols, la dégradation des PCBs devient significative après 12 mois 
(Simpson et al., 1995). Pendant le compostage suivi dans cette étude, les teneurs en PCBs ont 
augmenté. Comme il n’y a ni dégradation biologique significative ni volatilisation des PCBs durant le 
procédé de compostage, les PCBs s’accumulent dans la matière organique résiduelle à laquelle ils 
sont fermement adsorbés. L’augmentation des teneurs en PCBs peut à nouveau être expliquée par la 
perte de MO pendant le compostage, due à une diminution de la présence de CO2 et d’eau et à la 
minéralisation. Une perte par volatilisation pourrait avoir lieu mais celle-ci est limitée par les 
interactions fortes entre les PCBs et la MO.  
 
Brandli et al. (2007) confirment que la teneur des PCBs à faible poids moléculaire augmente pendant 
le compostage (d’environ 30 %) mais ils ont observé une faible réduction des congénères les plus 
chlorés (d’environ 10 %).  
 
Gibson et al. (2007) ont étudié l’impact du séchage et du compostage sur de la boue 
« anaérobiquement » digérée. Après un compostage de 143 jours, les pertes en PCBs ont été de  
11 %, principalement pour les PCBs à faible poids moléculaire, suggérant que la volatilisation était le 
principal mécanisme d’élimination. Il n’y a pas eu de pertes de PCBs lors du séchage.  
 
Les concentrations en PCBs dans l’air ambiant ont été considérée comme significativement plus 
élevées dans une zone industrielle avec des installations de séchage des boues que dans des zones 
non-urbaines. Des échantillons d’air pris dans les sécheurs thermiques suggèrent que le séchage des 
boues est une source de PCBs dans l’atmosphère. Ces émissions sont cependant minimales par 
rapport à l’ensemble des PCBs arrivant dans l’atmosphère (Yi et al., 2007). 
 
Abramowicz (1990) a identifié deux procédés biologiques distincts capables de biodégrader les PCBs 
dans des conditions aérobies et anaérobies. Ces deux mécanismes complémentaires sont 
naturellement présents dans l’environnement : les PCBs peuvent être dégradés dans la nature mais à 
des vitesses très lentes. La biodégradation se déroule en deux phases : des bactéries anaérobies 
enlèvent l’atome de chlore des PCBs, les cycles dé-chlorés peuvent ensuite être dégradés par des 
bactéries oxydantes en conditions aérobies. Comme pour les HAPs, la difficulté à dégrader les PCBs 
les plus substitués vient de leur faible bio-disponibilité, plus que de l’incapacité des micro-organismes 
à dégrader ces molécules. A cause de leur nature lipophile, les PCBs ont tendance à s’adsorber sur la 
matrice organique des sols, des boues et des sédiments. Pour dégrader les PCBs dans ces milieux 
complexes, le transfert de masse et la bio-disponibilité sont des aspects importants. Une addition de 
sédiments, qui augmente la surface adsorbable disponible, a un effet négatif sur la biodégradation, à 
cause de la diminution de la bio-disponibilité des PCBs. La vitesse de dégradation diminue 



 

Novembre 2011 – p 29/55 

significativement si la concentration en solides de la boue augmente. Un des paramètres qui permet 
d’augmenter la bio-disponibilité des PCBs est l’augmentation de la température. Les PCBs peuvent 
également être éliminés des boues par volatilisation.  
 
 
� Dégradation anaérobie 
 
Une dé-chloration réductrice du PCB permet une dégradation anaérobie, un atome de Cl fixé sur le 
biphényle est remplacé par un atome d’H, la liaison chlorure étant l’accepteur d’électron final, comme 
le montre la Figure 14.   
 

 
Figure 14 : Mécanismes de biodégradation des PCBs dans des conditions anaérobies 

 
Dans un milieu complexe, comme pour les HAPs, les performances de dégradation dépendent de 
degré d’exposition aux PCBs. Si la contamination est survenue il y a longtemps, les bactéries ont eu 
le temps de s’adapter à la contamination et sont plus efficaces.  
 
 
� Dégradation aérobie 
 
Pour la plupart des molécules, il a été observé que les PCBs les moins chlorés (1 à 3 atomes de 
chlore) sont généralement plus facilement biodégradés dans des conditions aérobies que les PCBs 
avec plus d’atomes de chlore (4 à 8) (Figure 15). Seuls quelques micro-organismes sont capables de 
dégrader les composés avec plus de 4 atomes de Cl, tandis que de nombreuses espèces peuvent 
dégrader les PCBs les moins chlorés. Ainsi, dans la nature, il y a une dégradation préférentielle des 
PCBs les moins chlorés. En outre, si le Cl est en ortho sur le cycle, la biodégradation est plus difficile. 
Elle est au contraire facilitée si un de cycles n’est pas substitué, l’attaque commençant sur le cycle le 
moins chloré (Abramowicz, 1990 ; Barret, 2009). 
 

 
Figure 15 : Mécanismes de biodégradation des PCBs dans des conditions aérobies 

 
 

4. Phtalates 
 
Le DEHP est bien éliminé de la phase eau dans les STEPs traditionnelles (> 92 % ; Marttinen et al., 
2003; Martin-Ruel et al., 2010), mais est principalement adsorbé dans les boues, d’où l’importance 
d’étudier son devenir dans la filière boue.  
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Le DEHP est retrouvé en teneurs plus élevées dans la boue digérée que dans les boues primaires et 
biologiques, impliquant qu’il est pas décomposé lors de la DA et s’accumule dans les boues digérées 
(Cheng et al., 2000; Bright et Healey, 2003 ; Alatriste-Mondragon et al., 2003). Une explication 
possible est que le DEHP ou ses produits de dégradation peuvent affecter toutes les populations 
microbiennes du digesteur et que des hauts niveaux de DEHP pourraient compromettre la 
méthanogénèse. Cependant, ces résultats doivent être confirmés par des études complémentaires 
contrôlant la contamination par les phtalates lors des analyses.    
 
Certains procédés, combinés avec une digestion anaérobie, peuvent dans une certaine mesure 
permettre une réduction de la teneur en DEHP comme les ultra-sons ou un traitement physico-
chimique associés à une DA (Camacho et al., 2010). Pham et al. (2011) ont comparé l’efficacité 
d’élimination du DEHP par DA de boue brute, de boue traitée aux ultrasons ou oxydée par le procédé 
Fenton. Un pré-traitement par ultrasons ou Fenton avant la DA permet d’avoir un rendement de 40 et 
30 % respectivement à comparer avec les 21 % obtenus lors de la DA seule.  
 
La dégradation du DEHP semble être plus significative en conditions aérobies et peut même se 
produire dans les sols, avec des bonnes conditions de ventilation, une lumière et une humidité 
appropriées (Cheng et al., 2000). Un traitement aérobie thermophile permet de réduire 70 % du DEHP 
en 96 heures (Banat et al., 1999). 
 
Le compostage est la voie de traitement du DEHP qui a été la plus étudiée du fait de ses bonnes 
performances. La dégradation du DEHP dans les boues d’épuration pendant le compostage a été 
observée par Cheng et al. (2008). 60 % de dégradation ont été observés en 2 jours et à l’issue du 
compostage plus de 85 % du DEHP a été dégradé. Pakou et al. (2009) confirment que le DEHP est 
dégradé par le compostage dans toutes les conditions étudiées, jusqu’à 97 % avec un compostage de 
62 jours fortement aéré. Marttinen et al. (2004) ont comparé l’élimination du DEHP à travers le 
compostage de boue brute et de boue ayant subi une DA : la boue brute présente un meilleur 
rendement (58 % contre 34 %). Le compostage permet également de réduire la phyto-toxicité du 
DEHP (Ramirez et al., 2008). Les conditions opératoires du procédés de compostage ont un impact 
sur la performance vis-à-vis du DEHP : des températures élevées permettent une dégradation plus 
rapide du DEHP (Cheng et al., 2008). Attention, une teneur élevée en DEHP peut inhiber la 
dégradation microbienne car le DEHP attaque les membranes des cellules microbiennes (Pakou et 
al., 2008. Amir et al., 2005). 
 
Gibson et al. (2007) ont montré que le compostage et le séchage permettaient une dégradation de 60 
et 27 % respectivement du DEHP dans des boues préalablement digérées. Les mécanismes 
possibles sont la dégradation microbienne et l’adsorption irréversible ou piégeage physique pendant 
la formation de substances humiques (Beck, 2006). 
 
En conclusion, la digestion anaérobie ne semble pas efficace pour l’élimination du DEHP, excepté si 
des traitements avancés sont ajoutés. En revanche, les traitements aérobies, le compostage et le 
séchage dans une moindre mesure, semblent permettre une réduction de la concentration en DEHP 
dans les boues.  
 
 

5. Alkylphénols 
 
Les alkylphénol poly-éthoxylates (APNEO) sont rapidement dégradés selon deux voies : 

• dans des conditions aérobies, l’AP1EC (acide alkylphénoxy acétique) et l’AP2EC 
(acide alkylphenoxy-éthoxyacétique) sont produits ; 

• dans des conditions anaérobies, l’AP1EO (alkylphénol mono-éthoxylate), l’AP2EO 
(alkylphénol di-éthoxylate) et les AP (alkylphénols) sont produits. 

 
Les produits de ces deux voies de dégradation sont plus toxiques que les molécules originales 
(APNEO) et de part leurs propriétés hydrophobes sont adsorbés dans les boues (Ahel et al., 1994). 
Ainsi, les alkylphénols (AKP) s’accumulent dans les boues digérées. Bennie et al. (1998) et Janex-
Habibi et al. (2006) suggèrent que lors d’un traitement biologique anaérobie, les AKP avec de longues 
chaînes éthoxylates sont dégradés en composés intermédiaires avant d’être transformés en 
nonylphénols qui s’accumulent dans les boues.   
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Le mécanisme global de dégradation lors de la DA est le suivant : 
 

APnEO  →             NPnEO                  →    Nonylphénols 
                  Molécules originales      Molécules intermédiaires   Molécules finales 
 
Ce mécanisme de dégradation est détaillé dans la Figure 16.  
 
La digestion anaérobie ne semble pas permettre la dégradation des AKP (Hernandez-Raquet et al., 
2007). Chang et al. (2005) ont essayé d’optimiser les conditions opératoires d’une digestion anaérobie 
afin d’éliminer les nonylphénols. Le pH optimal pour atteindre cet objectif est de 7 et l’addition d’extrait 
de levure ou de surfactants permet d’augmenter le ratio de dégradation des NP, de même qu’une 
augmentation de la température. Plus celle-ci est élevée, plus le pourcentage de dégradation est 
élevé. Par contre l’addition de sulfate d’aluminium inhibe la dégradation dans des conditions 
anaérobies (Chang et al., 2005). 
 
Les traitements aérobies semblent bien plus efficaces que les traitements anaérobies pour la 
dégradation des nonylphénols. Hernandez-Raquet et al. (2007) ont étudié l’élimination des NP, 
NP2EO et NP1EO par des procédés anaérobies et aérobies. Les procédés anaérobies n’ont pas 
permis d’éliminer de NP au contraire des procédés aérobies (rendement d’élimination de 100 %). Un 
post-traitement aérobie de boue pré-digérée en conditions anaérobies permet également 100 % 
d’élimination des NP2EO ainsi qu’une réduction de l’activité oestrogénique de la boue de 90 %. Le 
traitement aérobie permet également cette réduction de l’activité oestrogénique de la boue.   
 
Une étude de Banat et al. (2000) dégage les mêmes conclusions : 66 % d’élimination de 4-NP ont été 
obtenus par un traitement aérobie à 60°C d’échantil lons de boue. 
 
Le compostage permet également une réduction de la concentration en 4-NP de 88 % selon Gibson 
et al. (2007). 39 % de dégradation sont obtenus par le séchage dans cette même étude. La 
dégradation des NP lors du compostage est confirmée par Keshav et Kang (2008) qui indiquent que 
80 % des 4-NP présents dans la boue ont été dégradés en deux semaines de compostage.  
 
Les procédés aérobies permettent également une dégradation des alkylphénol éthoxylates. Ainsi,74 
% des NP1EO et NP2EO sont dégradés en 60 jours de compostage selon Pakou et al. (2009). Le 
taux de dégradation dépend de la teneur initiale en NPEO et cette dégradation peut conduire à une 
accumulation de NP dans la boue, comme lors de la digestion anaérobie.  
 
Le traitement anaérobie permet de dégrader les alkylphénol éthoxylates en AKP mais ne permet pas 
d’éliminer les AKP tandis que les procédés aérobies, et en particulier le compostage, semble être un 
moyen efficace d’éliminer les AKP des boues. Le séchage semble également permettre une 
élimination des AKP avec une moindre efficacité. Combiner le compostage avec une digestion 
anaérobie semble donc être une voie très intéressante pour l’élimination des alkylphénol éthoxylates, 
grâce à la combinaison d’un procédé anaérobie avec un procédé aérobie.    
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Figure 16 : Voies de dégradation biologique des alkylphénol poly-éthoxylates 
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6. Hormones 
 
De nos jours, le devenir des hormones à travers les procédés de traitement des eaux a été étudié 
fréquemment ; mais il existe très peu d’études à propos de leur devenir lors des procédés de 
traitement des boues, principalement à cause de la difficulté à les analyser dans une matrice aussi 
complexe que la boue à des concentrations très faibles (Kuster et al., 2004).  
 
Les résultats concernant la dégradation des hormones par digestion anaérobie sont contradictoires. 
Selon Camacho et al. (2010), la DA n’a pas d’effet notable sur les hormones. Anderson et al. (2003) 
ont également observé que l’oestrone (E1) et le 17ß-estradiol (E2) n’étaient pas dégradés pendant la 
DA. En revanche, Carballa et al. (2006) ont obtenu des ratios d’élimination de 75 à 85 % pour l’E1, 
l’E2 et l’EE2 (17α-éthinyloestradiol) pendant la DA à l’échelle pilote d’un mélange de boue primaire et 
de boue secondaire avec des temps de rétention hydraulique compris entre 6 et 20 jours. Une étude 
de Muller et al. (2010) a conclu à une légère augmentation des teneurs en E1, E2 et E3 (oestriol) par 
la DA de boue mixte. La déshydratation des boues semble également causer une augmentation des 
teneurs en hormones et particulièrement en EE2 selon Muller et al. (2010), Claret et al. (2004) et 
Carballa et al. (2006).  
 
Aucune information spécifique sur le comportement des hormones à travers le compostage et le 
séchage n’a pu être trouvée. Cependant, Fan et al. (2006) ont montré que 67 % de l’E2 pouvait être 
minéralisé en CO2 dans les sols dans des conditions aérobies. Les résultats ont également montré 
que l’E2 pouvait être transformé en un composé polaire non identifié par des procédés chimiques 
abiotiques alors qu’il était transformé en oestrone par des procédés biologiques. 
 
Ces résultats montrent la complexité des procédés d’élimination de ces composés qui nécessiteraient 
plus d’études afin de mieux comprendre les paramètres qui influencent la teneur en oestrogènes dans 
la boue et leur comportement à travers les procédés de traitement des boues.   
 

 

7. PBDEs 
 
La DA ne biodégrade pas les PBDEs selon Knoth et al. (2006) mais ne fait que les transformer en 
d’autres congénères. Gerecke et al. (2006) considèrent que le decaBDE est dégradé mais ils 
calculent que son temps de demi-vie est très long : 700 jours ! Une digestion mésophile de 28 jours 
permet selon eux de passer de 76 nmol/L à 49 nmol/L.  
 
Shin et al. (2010) ont testé l’efficacité d’élimination de 8 PBDEs dans des boues avec deux procédés : 
culture anaérobie en batch et digestion anaérobie mésophile à l’échelle pilote. Les BDE 47, 99, 100 et 
209 ont vu leur teneur diminuer de 22 à 40 % avec 238 jours d’incubation en culture anaérobie en 
batch tandis que les congénères 138, 153, 154 et 183 sont restés stables sans changement significatif 
de masse pendant la même période. Pour la digestion anaérobie mésophile à l’échelle pilote, les 
masses des 8 congénères ont diminué de 21,4 à 64,4 %.  
 
Camacho et al. (2010) confirment qu’il est difficile de dégrader le pentaBDE avec une DA mais 
indiquent qu’un traitement physique associé à la DA permet une diminution du pentaBDe dans les 
boues.   
 
Alvarez Cohen et Robrock (2008) ont montré que les bactéries dégradant les PCBs étaient également 
capables de dégrader les PBDEs avec moins de 6 Br, comme le montre la Figure 17. Cependant, 
certains congénères étaient transformés en d’autres plus toxiques.   
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Figure 17 : Pourcentage de dégradation de 13 PBDEs par 4 bactéries aérobies 

 
Le mécanisme de dégradation pourrait être le même que pour les PCBs avec une première dé-
halogénation en conditions anaérobies. La dégradation du decaBDe dans des conditions anaérobies 
suit une réaction de pseudo premier ordre avec une constante de dégradation de 1*10-3 d-1 (Gerecke 
et al., 2006).   
 
La toxicité des PBDEs a été l’objet de nombreuses études mais aucune information pertinente n’a pu 
être obtenue sur leur comportement lors du compostage et du séchage. 
 
 

8. Autres composés 
 
(1) Benzothiazole 
 
Très peu d’études existent sur les benzothiazoles et il semble que leurs mécanismes de dégradation 
dans les boues n’ont pas été étudiés principalement à cause du manque de disponibilité de cultures 
capables de dégrader les benzothiazoles (De Wever et Verachtert, 1997).  
 
Cependant, Bunescu et Combourieu (2006) ont étudié la dégradation des benzothiazoles par des 
complexes du fer. L’addition de complexes de fer dans un milieu aérobie semble permettre la 
dégradation de ces molécules.  
 
A cause de cette difficulté apparente à décomposer ces molécules, la biodégradation des 
benzothiazoles n’aura probablement pas lieu lors du compostage et l’effet du séchage sur ce 
composé est incertain.  
 
 
(2) Pentachlorophénol 
 
Comme pour les benzothiazoles, peu d’études se sont penchées sur le traitement des 
pentachlorophénols dans les boues.  
 
Chang et al. (1997) ont étudié la déchloration du pentachlorophénol (PCP) dans la boue par un 
traitement anaérobie. Plus la teneur initiale en PCP est élevée, plus le ratio de déchloration est lent 
(presque 100 % d’élimination après un traitement de 10 heures pour une concentration initiale de  
1 mg/L contre moins de 10 % après 96 heures pour 100 mg/L). 
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Aucune information n’a pu être trouvée à propos de l’effet du compostage sur le PCP. Cependant, 
Zeng et al. (2011) ont étudié l’influence de la présence de PCP dans les sols sur la maturité du 
compost et la composition de la communauté microbienne. Ils ont montré que la présence de PCP 
peut conduire à un degré de maturité du compost réduit et que les communautés fongiques étaient les 
plus sensibles aux contaminations en PCP. Une période de compostage plus longue était nécessaire 
pour avoir un compost mature.  
 
Il ne semble pas non plus avoir eu d’études sur l’élimination des PCP par des traitements thermiques 
des boues.  
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F. Conclusions 
 
Au total, 95 molécules vont être analysées dans les échantillons de boue de ce projet, choisies selon 
leurs propriétés physico-chimiques, leur occurrence réelle dans les boues, leur toxicité et la 
législation, mais également des considérations analytiques comme leur limite de quantification ou la 
disponibilité d’une méthode analytique dans une matrice complexe comme la boue. 25 de ces 
molécules sont des substances prioritaires définies par la Directive Cadre sur l’Eau. Les familles de 
molécules analysées sont les HAPs, les métaux, les phtalates, les alkylphénols, les hormones, les 
PCBs, les PBDEs et quelques autres molécules.  
 
Les substances retrouvées aux plus grandes teneurs dans les boues sont les métaux (jusqu’à une 
centaine de mg/kg MS), les alkylphénols et le DEHP (une cinquantaine de mg/kg MS). Les HAPs, les 
PBDEs, les PCBs le benzothiazole et les organoétains sont généralement retrouvés à des teneurs 
entre 0,1 et 1 mg/kg MS. Les hormones, dont l’action est possible à des doses relativement réduites, 
sont retrouvées dans les boues à de très faibles teneurs (de l’ordre du µg/kg MS voire du ng/kg MS).   
 
La quantité d’information disponible sur l’efficacité potentielle d’élimination des micro-polluants par les 
procédés de traitement des boues diffère selon les familles de molécules ; certaines (PCBs, métaux, 
HAPs) ont été plus étudiées que d’autres (hormones, PBDEs). 
 
Les HAPs, particulièrement ceux de faible poids moléculaire, semblent être dégradés par la digestion 
anaérobie et le compostage avec d’assez bons ratios. Deux mécanismes de dégradations sont 
possibles : oxydation en conditions aérobies et carboxylation ou hydrolyse en conditions anaérobies. 
La dégradation aérobie est plus efficace.  
 
L’élimination des métaux dans les boues dépend de leur spéciation. La digestion anaérobie ne réduit 
pas la teneur en métaux dans la boue, de même que le compostage. Cependant, une réduction de la 
bio-disponibilité des métaux peut être obtenue avec un compostage classique et améliorée dans des 
conditions d’opération particulières (ajout de chaux ou d’autres additifs). Le séchage thermique 
semble réduire la bio-disponibilité des métaux dans la boue mais à des températures obtenues en 
laboratoire plus élevées que celles des sécheurs industriels. 
 
Les résultats d’études de l’effet de la digestion anaérobie sur les teneurs en PCBs sont 
contradictoires. La biodégradation des PCBs est possible en conditions anaérobies et aérobies, mais 
il ne semble pas y avoir d’élimination de PCBs de haut poids moléculaire pendant le compostage, 
excepté par volatilisation. Les congénères de faible poids moléculaire sont plus facilement dégradés. 
La biodégradation des PCBs peut être divisée en deux étapes : des bactéries anaérobies enlèvent 
l’atome de chlore des PCBs, les cycles dé-chlorés peuvent ensuite être biodégradés par des bactéries 
oxydantes dans des conditions aérobies.  
 
Les phtalates (et en particulier le DEHP) peuvent être dégradés dans des conditions aérobies mais 
ont tendance à s’accumuler pendant la digestion anaérobie. Le compostage comme le séchage 
semblent permettre une réduction significative du DEHP dans les boues. Le compostage semble plus 
efficace même si des durées assez longues sont nécessaires. Le séchage a été moins étudié. 
 
Les alkylphénols éthoxylate sont dégradés en alkylphénols pendant la digestion anaérobie, les 
alkylphénols s’accumulent donc dans la boue digérée. Cependant, le compostage (et dans une 
moindre mesure le séchage) permettent une dégradation significative des alkylphénols. La 
combinaison de procédés aérobies et anaérobies semble très intéressante pour la dégradation des 
alkylphénols, confirmant l’intérêt d’étudier un traitement avec une DA suivie d’un compostage.  
 
Les teneurs moyennes en hormones dans la boue sont relativement faibles. Leur comportement à 
travers la digestion anaérobie est contradictoire. Certaines études ont trouvé une dégradation de ces 
composés par la digestion anaérobie, tandis que des teneurs croissantes ont été trouvées dans 
d’autres études. Il existe très peu d’information à propos du compostage et du séchage mais des 
conditions aérobies semblent permettre une minéralisation de certaines hormones. 
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La digestion anaérobie dégrade peu les PBDEs à moins que la boue ne reste dans le digesteur 
pendant plus de 700 jours. Un traitement physique associé à une digestion anaérobie permet 
d’améliorer l’élimination des PBDEs. Les bactéries aérobies dégradant les PCBs peuvent aussi 
dégrader les PBDEs avec moins de 6 atomes de brome, mais peuvent augmenter la toxicité. Le 
mécanisme de dégradation peut être le même que pour les PCBs avec une dé-halogénation dans des 
conditions anaérobies.  
 
Le benzothiazole est très récalcitrant et semble difficile à bio-dégrader. Peu d’informations sont 
disponibles à propos du comportement de cette molécule dans la boue.  
 
Il faut noter que l’information manque fréquemment à propos de la méthodologie appliquée pour 
l’échantillonnage et les conditions de fonctionnement des procédés.  
 
D’après cette revue bibliographique, on peut conclure que certains procédés de traitement des boues 
sont susceptibles de permettre une réduction de certains micropolluants (HAPs, phtalates, 
alkylphénols), d’autres seront moins affectés par le traitement (métaux, hormones, benzothiazole). A 
noter toutefois que les effets sont variables dans une même famille de substances en fonction des 
caractéristiques des congénères comme le poids moléculaire. L’effet des procédés de séchage sur les 
micropolluants est très peu documenté. 
 
Le Tableau 7 reprend les principaux pourcentages d’élimination pour la DA, le compostage et le 
séchage.  
 
 

Tableau 7 : Tableau de synthèse : rendements d’élimination 

 
U : inconnu 
DA : Digestion Anaérobie 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

DA Séchage Compostage

HAPs
50% (Fluoranthene, Trably et al, 2003); 
50% Bernal-Martinez et al, 2005; <30% 

(HAP lourds, Camacho et al, 2010)
U

50 à 90% (Brandli et al., 2005); >70% (Q-
Y Cai et al, 2007); <0% (Potter et al, 

1999 ; Ahtiainen et al, 2002)

Métaux <0% (Karvelas et al, 2003)
>0% (Zorpas et al, 2001; Obrador et 

al, 2001)

<0% (Liu et al, 2007); >0% 
(Wong&Selvam, 2006; Fang&Wong, 

1999)

DEHP
<0% (Cheng et al, 2000; Bright & Healey, 

2003)
22% (Gibson et al, 2007)

85% (Cheng et al, 2008); 97% (Pakou et 
al, 2009); 60% (Gibson et al, 2007); 

Alkylphenols
<0% (Bennie et al., 1998; Janex-habibi et 

al, 2006)
39% (Gibson et al, 2007)

88% (Gibson et al, 2007); 80% (Keshav 
et al, 2008)

Hormones
<0% (Muller at al, 2010); <0% (Camacho et 
al, 2010; Anderson et al, 2003); 75 à 85% 

(Carballa et al, 2006)
U U

PCBs
>90% (Huyard et al, 2000); 0% (Brandly et 

al, 2007)
0% (Gibson et al, 2007)

<0% (Congénères de faible poids 
moléculaire, Brandli et al, 2007); 10% 

(Congénères de haut poids moléculaire, 
Brandli et al, 2007); 11% (Gibson et al.)

PBDE
>0% (Gerecke et al, 2006); 0% (Shin et al, 

2010; Camacho et al, 2010)
U U

Benzothiazole ; 
pentachlorophénol

U U U

Rendement d'élimination 
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H. Annexe 1 - Targeted National Sewage Sludge Surve y – US EPA 
2009 

 
Des échantillons de boue ont été collectés entre 2006 et 2007 dans 74 STEPs gérées publiquement 
et choisies hasard dans 35 états des Etats-Unis. La «Targeted National Sewage Sludge Survey » 
(TNSSS) fournit des résultats sur 145 molécules analysées dans ces boues dont : 

� 4 anions (nitrite/nitrate, fuoride, phosphore) ; 
� 28 métaux ; 
� 4 HAPs ; 
� 2 semi-volatils ; 
� 11 retardateurs de flamme ; 
� 72 pharmaceutiques ; 
� 25 stéroïdes et hormones. 

 
Les résultats de cette étude sont présentés dans les tableaux ci-dessous.  
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I. Annexe 2 - Tableau de synthèse des teneurs en mi cropolluants 
dans les boues retrouvées dans la littérature 
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J. Annexe 3 - Substances prioritaires de la DCE  
 
L’article 16 de la Directive Cadre sur l’Eau 2000/60/EC (DCE) définit une stratégie vis-à-vis de la 
pollution chimique de l’eau. Une première étape de cette stratégie a consisté en l’adoption d’une liste 
de substances prioritaires (Décision 2455/2001/EC) identifiant 33 substances comme prioritaires. 
Cette proposition a pour but d’assurer un niveau de protection élevé contre les risques sur 
l’environnement de ces 33 substances prioritaires en fixant des Normes de Qualité Environnementale 
(NQE) définies dans la directive 2008/105/CE. Les 33 substances prioritaires avec leur NQE sont 
présentées dans le tableau ci-dessous tiré de l’annexe I de la directive 2008/105/CE. Le tableau 
contient plus de 33 substances car d’autres substances non classées comme prioritaires sont 
également soumises à une NQE.  
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K. Annexe 4 - Résultats pour les boues du projet AM PERES 
(Coquery et al., 2011) 

 

Trichlorobenzène
Pentabromodiphényléther
Hexachlorocyclohexane
Endosulfan
Dieldrine
Chlorfenvinphos

Benzo(k)fluoranthène
Benzo(b)fluoranthène

Naphtalène
Fluoranthène

Anthracène

Fréquence de quantification (%)

<
30

%
30

-7
0%

>
70

%

Concentration 
(mg/kg)

Pentachlorophénol
Benzène
Dichlorométhane
Tétrachloroéthylène
Trichlorométhane
1,2-Dichloroéthane
Tétrachlorure de carbone
Trichloroéthylène

Non analysé :

Isoproturon
Simazine
Atrazine
Hexachlorobenzène
Hexachlorobutadiène
Pentachlorobenzène
Trifluraline
Isodrine
DDT
Endrine
Chlorpyrifos

Les 45 substances réglementées dans les 
boues

0,001 1 100,1

Cadmium
Mercure
4t-OP, 4t-NP

Alachlore
Benzo(a)pyrène
Benzo(g,h,i)pérylène
Aldrine
Diuron
Indeno(1,2,3-cd)pyrène
C10-13 Chloroalcanes

Tributylétain

Nickel
Plomb
DEHP

100
 

 

Tribromo-
diphényléther
Hexabromo-
diphényléther
Octabromo-
diphényléther

Tétrabromo-
diphényléther

4-tert-butylphénol
Benzothiazole

4-NP2EO
4-NP1EO
4-NP1EC

Fréquence de quantification (%)

<
30

%
30

-7
0%

>7
0%

Concentration 
(mg/kg)

Bisphénol A
Glyphosate
AMPA
Tetrachlorophénol
Dichlorophénol
2-Bromophénol
Trichlorophénol
2,4-Dibromophénol
2,4,6-Trichlorophénol
Monochlorophénol

Non analysé :

Triclosan

Les autres substances organiques étudiées 
dans les boues

Dibutylétain
Monobutylétain

0,001 1 10 1000,1

Tributylphosphate
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Fréquence de quantification (%)

>
70

%

Concentration 
(mg/kg)

Lithium
Thallium
Aluminium

Non analysé :

Les métaux dans les boues

Baryum
Cuivre
Titane
Zinc

Fer

1 10 100 1000

Arsenic
Cobalt
Rubidium
Argent
Vanadium
Nickel
Etain
Bore
Plomb
Chrome

Cadmium
Mercure
Uranium
Antimoine
Sélénium
Molybdène

100000
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