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RESUME

Cette theése répond a la problématique du phosphore présent dans 1’eau usée domestique dans les
applications d’assainissement autonome. Cette thése visait a intégrer des filtres réactifs de scories
d’aciérie électrique (EAF) dans un traitement secondaire avancé afin de réduire la concentration
de carbone inorganique (CI) et de phosphore (P). La premicre étude a évalué la recirculation
comme moyen de prolonger la durée de vie de ces filtres par diminution des carbonates dans un
décanteur. Deux configurations de recirculation ont été testées pour précipiter les carbonates en
amont du filtre : recirculation de ’effluent vers la fosse septique (en amont du réacteur a biofilm)
ou vers un décanteur avant le filtre a scories. Les deux configurations ont maintenu la concentration
d’orthophosphate inférieure a 0,06 mg P/L, et la recirculation vers la fosse septique n’a pas
compromis I’élimination de la MES ni de la DCO. Cependant, sans isolation de I’air ambiant, la
recirculation a accru la concentration de CI a I’entrée du filtre, augmentant le risque de colmatage.
Les simulations montrent qu’un filtre exposé¢ au CO2 peut présenter une longévité de 3,0 ans et
I’opération de recirculation vers un décanteurs étanché la longévité peut se prolonger a 6,0 ans. Ces
résultats soulignent I’importance d’empécher 1’intrusion de CO2 pour améliorer la longévité du

filtre.

La deuxieme étude a évalué si un décanteur isol¢ de I’air en amont du filtre a scories pouvait réduire
le CI. Des barils de filtre en scories ont été testés avec des recirculations de 50 % et 100 % dans ce
décanteur. Cependant, méme avec ce décanteur scellé, la recirculation n’a pas diminu¢ le CI. Par
ailleurs, la concentration en P est passée d’environ 0,2 mg P/L sans recirculation a 0,4 mg/L (50 %)
puis 1,6 mg/L (100 %). Ces résultats indiquent que la recirculation seule, méme avec un décanteur

isolé, est insuffisante pour réduire le CI dans 1’alimentation des filtres a scories.

La troisiéme étude a exploré la plage de pH d’alimentation optimale pour le filtre a scories, en
testant des recirculations de 50 % a 125 % et I’ajout de NaOH. Le pH 9,4-10,1 a entrainé une forte
libération de Ca2+ (59—63 mg/L) et des concentrations finales en P de 0,2—0,3 mg P/L. Cependant,
a pH > 10,8 la libération de Ca2+ a chuté a 49—53 mg/L et la concentration a atteint 1,6 mg/L.
L’alcalinisation par addition de NaOH a montré des tendances similaires : a pH 10,1 et 10,8, les
niveaux de Ca et de P sont similaires a ceux trouvés sous la recirculation, et porter le pH a 12,2 a

annulé 1’élimination du P tout en réduisant la libération de Ca a 2,5 mg/L. Les simulations
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suggerent qu’un pH cible de 8,6 pour I’effluent du décanteur (28 mg C/L, 2,4 mg P/L) porterait a

longévité du filtre a environ 2,6 ans.
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ABSTRACT

This project aimed to integrate electric-arc furnace (EAF) steel-slag reactive filters into advanced

secondary treatment to reduce inorganic carbon (IC) and phosphorus (P) concentrations.

The first study assessed recirculation as a means of prolonging filter life by lowering carbonate
levels in a settling tank. Two recirculation configurations were tested for carbonate precipitation
upstream of the filter: recirculation to a septic tank (upstream of the biofilm reactor) or to a settling
tank located just before the slag filter. Both configurations kept the orthophosphate concentration
below 0.06 mg P/L, and recirculation to the septic tank did not compromise TSS or COD removal.
However, without isolation from ambient air, recirculation increased the IC concentration at the
filter inlet, raising the risk of clogging. Simulations show that a filter exposed to CO2 may have a
lifespan of 3.0 years, while the operation of recirculation to a sealed settler can extend the lifespan
to 6.0 years. These results highlight the importance of preventing CO2 ingress to enhance filter

lifespan.

The second study evaluated whether an air-sealed settling tank upstream of the slag filter could
reduce IC. Slag-filter barrels were tested with 50 % and 100 % recirculation into this sealed tank.
Even with sealing, recirculation did not decrease IC. Moreover, the P concentration increased from
about 0.2 mg P/L with no recirculation to 0.4 mg P/L at 50 % recirculation and 1.6 mg P/L at 100
%. These results indicate that recirculation alone, even with a sealed tank, is insufficient to reduce

IC in the slag-filter influent.

The third study explored the optimal influent pH window for the slag filter, testing recirculation
rates of 50 % to 125 % and NaOH addition. At pH 9.4-10.1, strong Ca?* release (59—-63 mg/L) was
observed, and final P concentrations of 0.2-0.3 mg P/L were achieved. However, at pH > 10.8,
Ca2+ release fell to 49-53 mg/L and the P concentration reached 1.6 mg P/L. NaOH alkalinization
showed similar trends: at pH 10.1 and 10.8, Ca and P levels mirrored those under recirculation, and
raising the pH to 12.2 eliminated P removal while cutting Ca release to 2.5 mg/L. Simulations
suggest that targeting a pH of 8.6 for the settling-tank effluent (28 mg C/L, 2.4 mg P/L) would
extend filter longevity to roughly 2.6 years.
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CHAPITRE1 INTRODUCTION

Le traitement des eaux usées est nécessaire pour leur restitution adéquate vers les milieux
récepteurs a des niveaux de polluants non nuisibles a 1’environnement et la vie humaine. Le
phosphore est un ¢lément fondamental pour les étres vivants, mais les déchets produits par les
activités anthropiques peuvent augmenter sa disponibilité dans 1’environnement. L’eutrophisation
résultant de 1’enrichissement en phosphore et azote entraine la dégradation des sources d’eau,
rendant I’environnement favorable a la prolifération accélérée des cyanobactéries (Chambers et al.,
2001). Malgré la réglementation canadienne qui prévoit une réduction importante de la
concentration de phosphore dans les produits d’entretien ménager a partir de 2010, celui-ci

demeure présent dans les féces et I’urine dans les eaux usées domestiques.

Les systémes septiques conventionnels sont des installations peu complexes congues pour desservir
une résidence unifamiliale ou un petit batiment. La configuration la plus commune comprend une
fosse septique et un champ d’infiltration. Une étude du gouvernement du Canada (2011) a montré
que la population du pays desservie par des systemes septiques particuliers était d’environ 14 %.
Entre les années 2002 et 2018, une augmentation significative d’environ 100 000 installations
portant ce type de traitement a été¢ observée dans la seule province de Québec, totalisant environ
800 000 fosses septiques (FQM, 2018), néanmoins, le taux de la population desservie par

I’assainissement municipal entre les années de 2014 et 2017 est resté stable a 86% (Canada, 2017).

Récemment, I'utilisation de technologies passives pour I’élimination du phosphore a suscité
I’intérét des milieux universitaires et des entreprises pour des solutions réalisables dans les
systémes individuels de traitement des eaux usées domestiques (Drizo et al., 1999 ; Vohla et al.,
2011). L’une des solutions économiquement intéressantes et de faible complexité opérationnelle
est I'utilisation des matériaux réactifs alcalins (Forget, 2001; Bowden et al., 2009 ; Claveau-Mallet
et al., 2018 ; Penn et al., 2020). Cependant, les problémes liés a 1'épuisement et au colmatage des
filtres a scories d’acier de four a arc électrique (EAF) exigent de nouvelles solutions pour
augmenter leur longévité (Claveau-Mallet et al., 2020). Notamment, la recirculation de ces

effluents vers les procédés en amont favorise la précipitation du phosphate de calcium et réduit les



charges de carbone inorganique qui accélérent le colmatage des filtres. Dans ce projet, des filtres a
scories d’acier en recirculation sont intégrés dans une chaine de traitement des eaux usées
décentralisée contenant ¢également un réacteur secondaire a biomasse attaché afin de réduire les
charges de polluants qui provoquent les obstructions de nature physiques, physico-chimiques et
biologiques dans les filtres et un réservoir de neutralisation de I’effluent traité a CO2 pour le

contrdle du pH au-dessous de 9,0.

L’emploi des scories d’aciérie ¢lectrique (EAF) pour la déphosphatation des eaux usées
domestiques demeure une approche encore peu explorée, qui nécessite des recherches

supplémentaires afin de combler les lacunes scientifiques existantes.

1.1.1 Structure de la these

La présente these, rédigée sous forme d’articles, comprend un article par sous-objectif (un soumis
et deux en préparation). Les chapitre 2 et 3 présentent la revue de la littérature et les objectifs de la
thése. D’abord, la revue traite des fondements du traitement autonome et décentralisé des eaux
usées domestiques, des études ayant démontré le succes des filtres a scories d’acier, ainsi que des
effets de 1’¢lévation du calcium et de I’alcalinité dans les fosses septiques et les réacteurs a biofilm.
Ensuite, elle examine les effets indésirables de la présence de carbonates dans les filtres a scories
d’acier et les principales sources de carbone inorganique au sein d’une filiere septique. Enfin, la
revue présente les bases de la modélisation conceptuelle du traitement physico-chimique dans les

filtres a scories soumis a une recirculation latérale.

Le chapitre 4 présente 1’article 1 et il répond au sous-objectif 1. Deux chaines pilotes, chacune
dotée d’une fosse septique et d’un réacteur aérobique a biofilm, ont été construites a 1’échelle de
laboratoire. Dans le systéme A, le filtre a scories d’acier a été installé directement a la suite du
traitement secondaire et la recirculation appliquée a la fosse septique. Dans le systeme B, un
décanteur a ¢été intercalé entre le réacteur a biofilm et le filtre a scories afin de permettre une
recirculation post-traitement biologique. Une eau synthétique, reproduisant les caractéristiques des

eaux usées domestiques, a alimenté les fosses septiques. L’article 1 est actuellement en révision :



Nunes, A. C., Comeau, Y., Claveau-Mallet (soumis le 9 juillet 2025). « Recirculating Steel Slag
Filters in Decentralized Tertiary Wastewater Treatment Systems: Enhancing or Reducing the

Longevity? ». Process Safety and Environmental Protection

Le chapitre 5, qui correspond aux résultats complémentaires, répond au sous-objectif 2. Il présente
un décanteur isolé au moyen d’un couvercle étanche et alimenté par pompage depuis le réacteur a
biofilm. L’isolement du décanteur est essentiel pour empécher le piege de CO2 de I’air ambient et

conduire a la réduction des carbones inorganiques dans les filtres a scories.

Le chapitre 6 présente résultats complémentaires qu’investigue les taux de recirculation sont
imposés aux décanteurs pour 1’augmentation du pH de 1’alimentation des filtres au-dessus de 9,0
pour évaluer les impacts de de parametre sur I’enlévement du phosphore. L’alcalinisation par
NaOH a été également utilisé pour la hausse du pH directement dans un des filtres. Le projet a
montré les impacts de 1’augmentation des ratios de recirculation sur I’enlévement du phosphore

dans les filtres a scories.

es chapitres 7 et 8 proposent enfin une discussion générale et critique de I’ensemble du travail, ainsi

que les conclusions et recommandations pour des recherches futures.



CHAPITRE 2 REVUE DE LITTERATURE

2.1 Traitement autonome des eaux usées pour les résidences isolées

Compte tenu des grandes distances entre les résidences les plus éloignées dans les petites villes ou
a la campagne, la construction et l'entretien d'un réseau d'égouts centralis¢é deviennent
économiquement impraticables, ce qui exige des solutions compactes qui desservent 1’acces a
I’assainissement a un seul ou un petit groupe de batiments (USEPA, 1997). Selon le réglement sur
'évacuation et le traitement des eaux usées des résidences isolées applicable au Québec, sont
classées dans cette catégorie les habitations comprenant jusqu’a six chambres a coucher ou des
batiments de service ou commerciaux dont les eaux rejetées ne dépassent pas un débit quotidien de

3 240 litres (MDDEFP, 2009).

Les eaux usées générées dans un batiment sont envoyées directement a la fosse septique afin de
séparer les matieres particulaires qui s'y trouvent et qui pourraient entraver le processus biologique
et I’écoulement en aval. La fraction facilement décantable s'y accumule, formant une couche de
boues, tandis que les composés flottants, tels que les huiles et les graisses, ont tendance a flotter et
a former une couche d'écume (Crites et Tchobanoglous, 1998). Une chicane est installée aux deux
tiers du réservoir, concentrant un plus grand volume de boues dans la premicre chambre.
(Seabloom, 1982). Un pi¢ge a graisse doit étre prévu en amont de la fosse pour les établissements
commerciaux dont les flux de cuisson sont importants, tels que les restaurants, les cantines, les

haltes routicres, les hétels, etc. (MDDEFP, 2009).

La variation du débit en assainissement autonome peut étre moins prévisible que dans les réseaux
communautaires et produire une influence plus importante aux traitements avancés (MDDEFP,
2009). Cependant, le temps de rétention hydraulique ¢élevé des fosses septiques permet d’égaliser
les charges polluantes, réduisant ainsi les variations de charges importantes pour les procédés qui

suivent (Lettinga, 1996).

Dans un logement ordinaire, les effluents proviennent des chasses d'eau, des bains, de la lessive,
des déchets de vaisselle et des déchets de nettoyage domestique. L'absence de broyeurs a déchets

dans les éviers de cuisine réduit d'environ 30 %, 25 % et 1,7 % la charge en maticres en suspension



(MES), la demande biochimique en oxygene a 5 jours (DBOS) et le phosphore total (Pt),
respectivement (Universit¢ de Wisconsin, 1978). L'étanchéité des réservoirs en béton et des
conduits en PVC, empéche l'intrusion ou la fuite d'eau souterraine dans le systéme, simplifiant ainsi
les limites de I'étude pour le bilan massique. Le Tableau 2-1 montre les concentrations de polluants

dans les effluents domestiques mesurés en DBOS5, MES, phosphore total et coliformes fécaux.

Tableau 2-1 Caractéristiques des eaux usées essentiellement domestiques

Tchobanglous Burks et
) . EPA, BNQ,  Otis,
arametres et Burton, i
2002 Minnis, 504 1975
1991 1994
DBOS5 (mg/L) 100-
210-530 155-286 100-400 142-174
300
MES (mg/L) 100-
237-600 153-330 100-400 -
350
Pt (mg/L) 10-27 6-12 5-20 - 11-18

Colif. fécaux (UFC/100 mL) 106-1010 106-108 106-108 - -

Le niveau 'enlevement des polluants requis doit répondre aux caractéristiques du site ou les
installations se trouvent et des sources d’eau affectées. La configuration conventionnelle est
composée d’une fosse septique, décrite ci-dessus, et d'un élément épurateur (Figure 2-1). Le
traitement par infiltration dans le sol constitue un procédé biologique aérobie pour la dégradation
des polluants qui s'écoulent vers les eaux souterraines. Ils sont construits en respectant les
variations saisonniéres de la hauteur du niveau de la nappe phréatique, la composition du sol et les
distances minimales par rapport aux éléments sensibles, tels que les puits d'eau potable, les zones

de loisirs, les batiments, les marais et les eaux de surface (MDDEFP, 2009). Comme ces systémes



ne sont pas dimensionnés pour 1'élimination des nutriments, ils deviennent des sources de pollution

diffuse (Claveau-Mallet et Comeau, 2020).

La percolation dans les sols est effective pour I’enlévement de la matiére organique et partiellement
effective pour I’enlévement des nutriments (Tableau 2-2). Dans une analyse a long terme de 10
systémes septiques, Robertson et Ptacek (1998) ont montré des concentrations entre 0,5 et 5,0 mg
P/L dans un panache qui coulait vers la nappe phréatique. Compte tenu de ces résultats,
I'opportunité d'étudier et de développer de nouvelles technologies qui pourraient étre installées au
démarrage ou facilement adaptées aux structures existantes, pour le rejet d'effluents de meilleure

qualité.
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Figure 2-1 Systéme septique conventionnel (source : MDDEFP, 2009)



Tableau 2-2 Performance des éléments épurateurs (source : adapté de USEPA, 1992)

Concentration a

Enlévement des

Parameétre sortie de la fosse polluants dans les Références
septique (mg/L) sols
DBOS5 130-150 90-98% Siegrist et al,
1986
Nt 45-55 10-40% Reneau, 1997
Pt 8-12 85-95% Sikora et al.,

1976

Le traitement secondaire se caractérise par l'application d'un procédé biologique aux effluents du
procédé primaire décrit précédemment. Les réacteurs doivent étre dimensionnés pour supporter un
débit égal ou supérieur au débit journalier, tel que décrit dans la norme NQ 3680-910. Quant a la
norme sur les effluents, l'article 16.6 (Q-2, r. 22) indique que les effluents d'un systeme de
traitement secondaire ne peuvent rejeter des eaux contenant des concentrations en MES supérieures
a30 mg/L et des concentrations en BODS5C supérieures a 25 mg/L. Le traitement tertiaire se décline
en deux variantes, soient la réduction de la charge en phosphore ou la désinfection, selon les limites

normées montrées dans le Tableau 2-3.



Tableau 2-3 Limites des polluants selon le niveau de traitement (source : adapté de MDDEFP, 2009)
Concentrations maximales selon le type de systéme de traitement

Traitement Traitement tertiaire

' Traitement Traitement o
Traitement ) o tertiaire avec
Parametre ) secondaire tertiaire avec .
secondaire ) avec déphosphatation et
avance déphosphatation
désinfection désinfection
DBOS5C 15 15
25 15 15
(mg/L)
MES (mg/L) 30 15 15 15 15
Pt (mg/L) NA NA 1 NA 1
Coliformes NA 50 000 UFC/100 ml apres 200 UFC/100 ml apres
fécaux réactivation réactivation

NA : non applicable

2.2 Traitement biologique des eaux usées

Les micro-organismes responsables de la biodégradation des polluants dans les eaux usées
domestiques sont naturellement présents dans celles-ci (Duncan et Nigel, 2003). Les composés
organiques et inorganiques, ou donneurs d'électrons sont transformés chimiquement par des
réactions d'oxydoréduction et utilisés dans le métabolisme des bactéries, c'est-a-dire pour obtenir
de I'énergie pour leurs activités vitales (catabolisme) et pour la production de nouvelles cellules
(anabolisme) (Madigan, 2019). D'autre part, certains organismes ont besoin d’accepteurs
d'électrons que sont nécessaires pour que ces réactions se produisent, par exemple O2, nitrite (NO2-

), nitrate (NO3-), CO2, SO42- et Fe3+ (Rittman et McCarty, 2020).

La croissance de la biomasse dans un réservoir comprend quatre étapes de base : la phase

d'adaptation, la phase de croissance exponentielle, la période stationnaire et la désintégration




cellulaire (Figure 2-2) dans un cycle d'alimentation discontinu (WEF, 2010). Pendant la premiére
étape, les cellules sont exposées aux nouvelles conditions du milieu comme la disponibilité de
l'espace, des sources de carbone, des nutriments, au pH, a la température, etc. (Rittman et McCarty,
2020) et produisent des protéines et des enzymes (Garbutt, 1997). Ensuite, la croissance
exponentielle est due a la sélection des individus ayant la plus grande capacité a concourir pour les
substrats disponibles. Lors de la limitation des ressources, une réduction abrupte du taux de division
cellulaire est observée, allant de pair avec la mort bactérienne (Akerlund et al., 1995). Enfin, le
manque de substrats ou I’inhibition aboutit a la mort des cellules (Qasim, 1999) et la courbe de

décroissance est prononcée, car il y a consommation du carbone stocké dans les cellules mortes.

RO
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I |
Biomasse

Concentration

Substrates

Figure 2-2 Croissance cellulaire et consommation des substrats dans un réacteur discontinu (source :
adapté de WEF, 2010)

Dans le bilan steechiométrique pour illustrer l'utilisation de substrats pour la production de
biomasse, la formule empirique de la composition de la cellule microbienne par CSH702N
proposée par Hoover et Porger (1952) est considérée comme une approximation satisfaisante pour
une simplification pratique, et qu'en présence de phosphore, C6OH87023N12P peut étre utilisé
(Tchobanoglous et al., 2003). Les caractéristiques de fonctionnement d'un réacteur biologique sont
fondamentales pour la formation microbienne a favoriser, comme la présence ou l'absence

d'oxygene dans le milieu. Les organismes strictement aérobies ont besoin de O2 comme accepteur
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d'électrons, comme les bactéries hétérotrophes aérobies (eq. 1), les bactéries oxydant I'ammoniac
(AOB) (eq. 1) et les bactéries oxydant les nitrites (eq. 12). En revanche, les individus
obligatoirement anaérobies sont intolérants a 1’oxygene, méme sous forme de NO2- et NO3-
(Madigan, 2019). En génie sanitaire, le concept d'anoxie est appliqué aux réservoirs sans oxygene
libre, mais qui le contiennent a la forme associée (nitrite et de nitrate) dans le mélange liquide
(David, 2020). Il convient également de souligner 1'existence de micro-organismes facultatifs, tels
que les organismes accumulateurs de polyphosphates (PAO). Ceux-ci, en présence d'O2, sont tres
efficaces pour utiliser leurs réserves de poly-B-hydroxyalcanoates (PHA) pour la croissance
cellulaire et la capture de PO43-. Dans un environnement anaérobie, ils utilisent le polyP et le
glycogene pour la décomposition des acides gras volatils (AGV) en produisant des stockages de
carbone sous forme de PHA. Ainsi, dans les traitements biologiques ou il est prévu d'augmenter

I'¢limination du phosphore, I'alternance entre les conditions aérobies et anaérobies est nécessaire.

Hétérotrophes

. C:H;,0, + O, + NH, + autres nutriments
aérobies 6Tz 2 3 A 4 (2.1)

- C<H,0,N + CO, + H,0

Autotrophes
aérobies CO, + 0, + NH; + autres nutriments 22)
nitrifiantes — CsH,0,N + HNO; + H,0 .
Dénitrifiantes CgH;,0¢ + O, + HNO3 + NH; + O, + autres nutriments 23)
— CsH,0,N + CO, + H,0 + N, '
Organismes

CcH,,0, + O, + NH: + autres nutriments
fermentants 611z 2 3 (2.4)

- CgH,0,N + CH5CO,H + CO,
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Respiration
CsH,0,N + 0, = CO, + H,0 + NH;3 + énergie (2.5)
endogene
Respiration
endogene CsH,0,N + HNO; — CO, + N, + OH™ + H,0 + énergie (2.6)
(anoxie)

La température du mélange liquide est un facteur important a prendre en compte dans la cinétique
microbienne (Zekker et al., 2016). Les températures maximales et minimales supportées par les
groupes microbiens vont de -15°C a 122°C, et ceux-ci sont classée selon les plages qu'ils tolérent
: les psychrophiles de températures inférieures a 0° a environ 15°C, les mésophiles entre 10 et
40°C, les thermophiles entre 40 et 68°C, et les hyperthermophiles jusqu'a 65 a 115°C (Madigan,
2019). L'équation de van't Hoff-Arrhenius (eq. 9) est généralement utilisée dans les études et
certains modeles mathématiques pour le calcul d'un coefficient cinétique a une température donnée
(kT), en prenant comme référence la cinétique de réaction (k20) a 20°C, sur la base d'une constante

de réaction (0) comprise entre 1,02 (WEF, 2010) et 1,07 (Metcalf et Eddy, 2014) :

kT = kzoe(T_zo) (2.7)

Dans les endroits nordiques ou les faibles températures sont récurremment enregistrés, un
réchauffeur peut étre installé dans la voie de recirculation des effluents du traitement secondaire,
garantissant que les températures soint maintenues a 10°C ou plus (BNQ, 2015). Daija et al. (2015),
dans une comparaison des impacts sur les réactions anaérobies dans les fosses septiques, ont conclu
que pour les temps de rétention hydraulique (TRH) €levés (supérieurs a 36 d), il n'y avait pas de
réduction significative de 1'élimination de la demande chimique en oxygéne (DCO) soluble et de
MES en opération entre 5 et 15°C, donc le refroidissement de 1’eau peut réduire 1’efficacité du

traitement biologique.
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La réduction de l'activité microbienne dans les réservoirs dimensionnés pour un TRH plus faible
peut se traduire par un effluent inadéquat. Les organismes hétérotrophes et nitrifiantes peuvent
avoir leur taux de croissance maximal réduit d'environ 50 % (6 = 1,07) pour une diminution de
10°C du mélange liquide (Metcafl et Eddy, 2014). Dans le traitement des eaux usées municipales,
une plage entre 25 et 35°C est considérée optimale. Cela peut constituer un facteur de complication
dans les régions tempérées, ou la température des eaux usées peut varier de 3 a 27°C. La production
de méthane, par exemple, cesse a environ 15°C, tandis que les organismes autotrophes sont
dormant a des températures autour de 5°C (Costa et al.,2002; Leverenz et al., 2001). D'un autre
coté, les micro-organismes occupant les couches plus profondes des biofilms peuvent bénéficier
d'une solubilité accrue de 1'oxygeéne dans 1'eau, comme 1'ont démontré Rusten et al. (1995) dans des

réacteurs MBBR exploités entre 7 et 18°C.

Les micro-organismes sont résistants a une large gamme de pH, mais la plage de fonctionnement
optimale pour les especes les plus courantes dans les réacteurs biologiques utilisés dans le
traitement des eaux usées domestiques est proche de la neutralité, entre 6,0 et 8,0 (Comeau, 2008),
et certains d'entre eux peuvent tolérer des environnements légérement alcalins de pH 9,0 (Henze,

1997) ou acides (WEF, 2010) (Figure 2-3).
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Figure 2-3 Plage de tolérance microbienne au pH (Henze et al., 1997; Seviour et al., 2009; Metcalf et
Eddy, 2014)

2.2.1 Exposition des biofilms au calcium

Les biofilms sont des conglomérats microbiens denses qui s’établissent sous une surface rigide fixe
ou un support inerte mobile, et entouré¢ d'une matrice gélatineuse (Verma et al., 2006). Pour les
cultures attachées, il est courant d'utiliser la terminologie de profondeur pour caractériser la
dimension de sa structure physique, tandis que les solides en suspension sont généralement
calculées en fonction du diametre des flocs ou des granules. Bien que les processus métaboliques
soient similaires entre eux, I’accés aux substrats au sein des biofilms est modélisé essentiellement
comme ¢étant unidirectionnel et la région directement connectée au média dépend des
caractéristiques physiques, chimiques et biologiques des couches qui la forment pour 'acces a

l'oxygene, aux substrats et aux nutriments (Serensen et Morgenroth, 2020).

Ce transport des composés nécessaires au maintien vital des cellules s'effectue par diffusion
moléculaire. Ainsi, 'augmentation de son épaisseur ou la densité des couches peut limiter les
ressources en certains points et profondeurs (Stewart 2003). Dans certaines expériences, il a été

démontré que le manque d'O2 a l'intérieur de la biomasse déclenchait la formation de zones
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anoxiques et/ou anaérobies (Bassin et Dezotti, 2012; Shahot et al., 2015). Dans les systémes ou il
est prévu d'effectuer principalement 1'élimination de la matiére organique, la concentration

minimale de 2 mg O2/L doit étre maintenue (Rusten et al. 2006).

Selon le traitement en place, la stratification des couches de la biomasse des biofilms peut entrainer
une amélioration de la qualité de l'effluent traité¢ dans le procédé¢ biologique, comme la présence du
CO2 pour les autotrophes, des accepteurs d’électron NO2-, NO3- ou nécessiter de 1’exposition
anaérobie (Yilmaz et al., 2008). Une autre caractéristique rapportée dans la littérature est la
distribution des consortiums microbiens. Les bactéries hétérotrophes aérobies sont tres
compétitives pour les sources de carbone et d'oxygene, et s’accumulent généralement dans les
couches les moins profondes, alors que d'autres organismes ont tendance a se trouver dans des
parcelles plus €loignées de la surface, comme les ANO et le NNO (Wang et al., 2020). Malgré la
compétition pour l'oxygene et 1'espace entre les bactéries hétérotrophes et autotrophes, dans un
environnement fortement aéré (sans limitation de ce gaz a la surface du matériau support), les
biosolides situés dans les zones périphériques sont plus sujets au détachement (Furumai et Rittman
1994). 1l est possible d'observer brievement la nature du processus de transport des composés

vitaux au développement du biofilm a partir d'un diagramme de profil transversal (Figure 2-4).
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support anaérobie aérobie eaux usées
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Figure 2-4 Diffusion de substrats et O2 (source : adapté de Iwai et Kitao, 1994)
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La formation des biofilms englobe des processus physiques, chimiques et biologiques (Nicolella et
al., 2000). L'étape d’établissement de la biomasse pendant le démarrage des réacteurs est lente, ce
qui exige que les cellules microbiennes doivent entrer en contact avec le matériau support (Henze,
1997). Dans les réacteurs a fort taux d'aération, I'exces de turbulence a 1'état initial ralentit ou méme
empéche 1'adhésion microbienne (Hori et Matsumoto, 2010 ; Marshall, 1985 ; Peterson et al.,
2015). La présence de cations monovalents et divalents peut faciliter l'adhésion primaire

(réversible) sur les supports en réduisant les forces répulsives (Wang et al., 2018).

L'un des facteurs cruciaux pour le succes des bioréacteurs est la matrice de substances polymeres
extracellulaires (EPS) dans laquelle les micro-organismes sont immergés et se reproduisent
(Cammarota et Sant'anna 1998), et qui est caractéristique de I'adhésion secondaire, ou effective
(Dunne, 2002 ; Liu et al., 2020 ; Wang et al., 2020). L’EPS est essentiellement composés de
matériaux organiques tels que des polysaccharides, des acides nucléiques, des protéines et des
lipides (Freolund et al. 1996). Cette structure gélatineuse agit comme un abri pour les bactéries, les
protégeant ainsi d'une exposition directe a un changement brusque du volume du liquide de pH, de
température, de toxicité, de matieres organiques et de débits. Des études soulignent que les biofilms
dont I'épaisseur est inférieure a 100 um ne présentent généralement pas de limitation du substrat
dans les proximités du matériau de support (Bassin et Dezotti, 2018). Les matériaux de support
soumis a des contraintes hydrodynamiques plus élevées ont tendance a présenter des couches plus
compactes et moins peuplées de bactéries filamenteuses (Rusten et al., 2006). Dans les réacteurs
sur média fixe et soumis a de faibles turbulences, les forces de cisaillement sont moins efficaces
au contrdle de 1’agrandissement irréguliere de la biomasse, et se développent sous forme de

branches.

Les biofilms ne se développent pas indéfiniment, et la perte de matieres solides est le résultat de la
complexité entre les facteurs internes a leur structure, les conditions du milieu dans lequel ils sont
intégrés et I'existence de prédateurs (WEF, 2010). II a été mentionné précédemment que les efforts
hydrodynamiques (par exemple la turbulence causée par les bulles d'air) sont des facteurs a prendre
en compte dans la formation des biofilms, cependant I'exces d'énergie appliquée peut produire un
détachement (Tavares et al., 1995). Ce phénomene est classé en fonction de la nature du processus

qui le déclenche. L'érosion et I'abrasion sont généralement responsables de la perte de particules
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superficielles de maniére étendue. L'érosion est causée par le stress des forces de cisaillement
provenant de la turbulence des liquides, tandis que 1'abrasion découle des chocs constants entre les
particules en suspension et les biofilms (Boltz et al., 2008). Le détachement de grands fragments
ponctuels est le résultat de la fragilité de la structure, ce qui entraine la perte d'organismes situés a

différentes profondeurs (Figure 2-5).
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Figure 2-5 Exemples de détachement des solides dans les biofilms

Comme 1'ont noté Bdegaard et al. (1994), les systémes exploités par cultures fixes ont de plus
faibles pertes de solides dans leurs effluents que les réacteurs a boues en suspension, ne nécessitant
pas de décanteurs secondaires. Le TRB ¢levé des réacteurs a biofilms favorise la propagation des
micro-organismes a croissance lente tels que les nitrifiants (Chaali et al., 2018 ; Choi et al., 2008).
Comme mentionné précédemment, la plage de pH optimale pour 1'action de ces bactéries se situe
autour de 7,0 et 8,5, avec une réduction du taux de croissance a des valeurs plus ¢€levées. La
recirculation de l'effluent du filtre a scories d'acier a 75 % du débit d'entrée a fait passer le pH

moyen des chambres de la fosse septique a 9,0 (Claveau-Mallet et al., 2015).

La stabilit¢ de I'EPS dépend du pH du milieu, et dans les solutions fortement alcalines, une
solubilisation de la matrice se produit. Seviour et al. (2009) ont élaboré une analyse du module de
formation (G') et de la perte (G") de I’EPS, dans laquelle ils ont résumé les structures en trois
sections. A un pH inférieur 4 9,5, il a été signalé que G' > G" les solides se perpétuaient forts. Pour
9,0 < pH < 12,0, I'EPS est eu état de transition et peut se solubiliser. A pH > 12,0, il n'est pas

capable de maintenir sa structure collante (Figure 2-6).
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Figure 2-6 Module de formation (cercle noir) et de perte (cercle blanc) du EPS en fonction du pH du
mélange liquide (source : adapté de Seviour et al., 2009)

2.3 Enlévement du phosphore dans le traitement des eaux usées

La réduction du rejet de phosphore dans les StaRRE a boues activées a été étudiée depuis les
premiéres conclusions de Shapiro et Hogan (1957). Contrairement aux systémes de traitement
centralisés, le contréle de la qualité¢ des eaux épurées n’est pas fréquemment suivi dans les
batiments résidentiels unifamiliaux (Lutterbeck et al., 2017). Dans le cadre du traitement de I’eau
percolée provenant d’éléments épurateurs, le risque de contamination des eaux souterraines et des
lacs est sous-estimé (May et al., 2015). En particulier, les eaux stagnantes sont trop sensibles a la
croissance exponentielle des cyanobactéries, causée par leur enrichissement en nutriments et

substrats (Barca et al., 2013).

Contrairement a d'autres constituants dans 1’égout tels que le carbone et 1'azote, le phosphore n'a
pas de forme gazeuse émise a l'atmosphere (de Kreuk, 2005) et son bilan massique est calculé en
fonction des formes particulaires et solubles observées a l'entrée, a la sortie et les réactions internes

a chaque volume de contréle (Metcalf et Eddy, 2014). Une gamme de technologies est employée
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afin de garantir que les concentrations cibles de Pt dans l'effluent soient inférieures a 1 mg P/L,
comme exigé pour attendre les exigences du traitement tertiaire du phosphore. Les principaux
processus d'¢limination sont les méthodes biologiques, physico-chimiques ou une combinaison des
deux (Yeoman et al., 1988). Au cours des derniéres décennies, 1’abaissement des concentrations
du phosphore a pris de I'importance dans le traitement autonome décentralisé menant a I’emploi

des matériaux aptes a enlever ce nutriment de facon passive et a colt réduit (Weber et al., 2008).

Le phosphore est présent sous forme particulaire, colloidale et soluble (orthophosphates,
polyphosphates et phosphates organiques) dans les eaux usées. Dans certains traitements
biologiques, les phosphates peuvent étre accumulés par une quantité importante de bactéries
(Lopez-Vazquez et al., 2020) et sont disponibles pour une incorporation métabolique pour stocker
les polyphosphates. Par exemple, les organismes hétérotrophes ordinaires (OHO) peuvent contenir
entre 0,06 et 0,015 mg P/mg MVES et I'utilisation du P étant principalement destinée a la croissance
cellulaire. L’efficacité de 1’enlévement par ceux-ci est de 1'ordre de 10 a 20% (Metcalf et Eddy,
2014), insuffisante pour répondre a la concentration cible (1 mg Pt/L) pour des égouts domestiques
au-dessus de 1,25 mg Pt/L. Deux autres groupes de bactéries d'une grande importance dans les
traitements biologiques sont les PAO et les organismes dénitrifiant accumulateurs de
polyphosphates (DPAQO), en raison de leur grande capacit¢ de réserve de ces composants
intracellulaire. La sélection de ceux-ci dans les réacteurs demande de 1’alternance (ou exposition)
entre conditions aérobies et anaérobies (pour le PAO) ou anoxiques (pour le DPAO) (Bassin et

Dezotti, 2018).

Dans des conditions anaérobies, les bactéries hétérotrophes aérobies strictes sont incapables de
compétitionner pour le DCO rapidement biodégradable en raison de l'absence d’accepteurs
d'¢lectrons, favorisant la capture des acides gras volatils (AGV) par les PAO, qui utilisent le polyP
et le glycogene stockés comme source d'énergie pour la production de PHA. La production d'ATP
par la dégradation du polyP entraine a son tour la formation d'orthophosphates qui peuvent rester
piégés dans les cellules ou étre libérés dans 1'environnement (Smolders et al., 1994). Dans des
conditions aérobies, le processus inverse est observé, la réserve de carbone (PHA) en présence de
02 est utilisée pour la régénération du glycogene, le polyP et la croissance cellulaire. Si on les

compare aux OHO, les PAO peuvent accumuler jusqu'a 0,38 mg de P/mg de maticres volatiles en
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suspension (MVES) et des ¢éliminations de phosphore dans le traitement des eaux usées peuvent
étre supérieures a 80 % (De Kreuk et al., 2005 ; Pronk et al., 2015 ; Smith et al., 2012 ; Sun et al.,
2013). Dans les bioréacteurs a membrane (MBR), Johir et al. (2015) ont démontré 1'existence des
PAO sans l'application de conditions anaérobies, cependant 1'élimination moyenne du P était de

53%.

L'autre groupe précédemment mentionné, le DPAO, effectue simultanément la dénitrification et
I'accumulation de phosphore. Ainsi, la complexité pour que les transformations biochimiques se
produisent est moins restrictive, un environnement anoxique (un réacteur ou une biomasse
stratifiée) étant suffisant et dans des conditions aérobies, ils utilisent I'O2 dans la consommation de
PHA (Kapagiannidis et al., 2013 ; Lopez-Vazquez et al., 2008 ; Schuler et Jenkins, 2003 ; Zeng et
al., 2003). L'étape anoxique de ce processus n'utilise pas de substances organiques (Flowers et al.,
2009 ; Oehmen et al., 2010). Les DPAO sont des micro-organismes qui ne sont pas encore
complétement décrits dans la littérature, sans qu'il y ait de consensus concernant la quantité de P
¢liminée, allant de 40% (Hu et al., 2001) a des valeurs aussi proches que celles les PAO (Kuba et
al., 1996 ; Murnleitner et al. 1997).

En ce qui concerne les procédés physiques, la nanofiltration et l'osmose inverse sont des
technologies tres robustes dans le processus d'élimination des impuretés de 1'eau, mais les colts
ajoutés a celles-ci sont irréalistes dans de petits systémes autonomes. De méme, la précipitation
physico-chimique avec le dosage de sels métalliques (par exemple, le fer, I'aluminium et le
calcium), qui est largement utilisée dans les StaRRE municipales, ajoute a la complexité du travail
avec l'installation de réservoirs dédiés, d'équipements de dosage, la disponibilité¢ de réactive
chimiques et la forte dépendance de la main-d'ceuvre spécialisée pour les manipuler (Metcalf et

Eddy, 2014).

2.3.1 Filtres réactifs pour ’enlévement du phosphore

Récemment, la promotion des technologies passives pour la précipitation et 1'adsorption du P gagne
en importance dans le domaine académique (Drizo et al., 2006 ; Gustafsson et al., 2008). Dans ce

contexte, I'¢limination physico-chimique du phosphore s'effectue au moyen du ruissellement de
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l'eau a travers des milieux réactifs, qui favorisent la précipitation de 1'orthophosphate, soit a sa
surface, soit par nucléation des composées en suspension a formation des particules (Herrmann et

al., 2014).

Les filtres réactifs sont remplis de matériaux granulaires qui, en milieu aqueux, permettent la
précipitation de phosphate de calcium sous 1'¢1évation du pH (Claveau-Mallet et Comeau, 2020).
Cependant, les mémes auteurs soulignent que l'application de cette technologie en situation réelle
manque encore de réponses quant a l'efficacité de I'¢limination de ce nutriment a long terme, la
longévité des filtres, la neutralisation du pH de I'effluent des filtres et le colmatage des vides, ces

facteurs peuvent influencer directement les coiits d'acquisition et de maintenance.

Une longue liste de matériaux de remplissage pour les filtres réactifs est présentée par Vohla et al.
(2011), qui peuvent étre naturels (apatite, bauxite, calcite, sable), des sous-produits industriels
(cendres de pétrole, scories de four électrique, scories de haut fourneau) ou des produits
commerciaux. La comparaison du potentiel de traitement de ces produits est difficile, étant donné
la variété des effluents et médias employés dans les travaux examinés jusqu'a présent. A titre
d'exemple, les études les plus récentes menées au CREDEAU de Polytechnique Montréal portent

sur le colmatage des filtres alcalins de trois types : physique, chimique et biologique.

Les scories d'acier sont obtenues comme sous-produit des fours de fabrication de 'acier, contenant
des quantités ¢€levées de calcium, ainsi que des oxydes d'aluminium et de fer en moindres
concentrations (Bird et Drizo, 2009). On peut les trouver dans des tailles inférieures a 1 mm ou
supérieures a 10 mm (Vymazal, 2018). Le choix de la grandeur des particules est un facteur
important tant pour le dimensionnement des réservoirs que pour la formation d'obstructions
interstitielles (courts-circuits, chemins préférentiels ou zones mortes). Les particules plus petites
offrent une plus grande surface de contact et une plus grande efficacité pour I'élimination du P que
les agrégats grossiers (Vu et al., 2021). En revanche, la taille des pores est proportionnelle au

matériau de remplissage, et le colmatage est accéléré dans les scories fines (Postila et al., 2017).

Dans des travaux antérieurs, Claveau-Mallet et al. (2015) ont démontré le potentiel de I'utilisation
de filtres a scories d'acier en recirculation pour précipiter le phosphore sous forme
d'hydroxyapatite. Le pH de 'effluent de leurs filtres était d'environ 11,0, ce qui est supérieur a la

limite de pH 9,0 imposés par le MDDEFP (2009) pour 1'¢limination dans les champs d'infiltration
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afin de prévenir l'inhibition du traitement biologique dans les sols. Les réacteurs fonctionnant en
recirculation équipés de filtres a scories favorisent la précipitation de phases calciques lorsque le
pH de I’eau s’¢léve. Autrement dit, la recirculation peut prolonger la durée de vie des scories en

limitant, par conséquent, la formation de précipités a I’intérieur des filtres.

Nilsson et al. (2013) ont montré que la Polonite a une ¢limination de P plus faible a une
concentration ¢levée de matiére organique, tandis que les scories de haut fourneau n’ont pas montré
de résultats concluants pour le méme paramétre. Comme il s'agit d'un type de remplissage, le
matériau rocheux est susceptible de former des cultures fixées. Bien que le pH a l'intérieur des
filtres soit suffisamment élevé pour I’instabilité de I'EPS et inhiber le métabolisme de la plupart
des micro-organismes présents dans les eaux usées, la direction du flux a l'intérieur du filtre peut
créer une zone d'interface dans son alimentation (Seifert et al., 2007), avec la disponibilité des
substrats et des nutriments nécessaires a la colonisation. Dans des conditions favorables a la
croissance cellulaire, I'expansion de la matrice gélatineuse et la présence d'organismes filamenteux
peuvent progressivement provoquer le colmatage de certaines régions des filtres. Ce processus peut
étre accéléré par d'autres particules existant dans le milieu qui viennent s'adsorber sur les biofilms

ou l'apparition de précipités superposés a leur surface.

Dans une étude récente des matériaux réactifs pour 1’écoulement horizontal dans les zones
humides, Matos et al. (2017) ont montré que les solides causant le colmatage étaient principalement
inorganiques, mais que la petite fraction en matiére organique peut produire une obstruction 9 fois
supérieur. Dans ce contexte, Weber et al. (2007) ont suggéré 1’hypothese de prolonger le temps de

vie des réacteurs passifs par I’installation du matériau réactif en amont d’un traitement biologique.

Les scories de four a arc électrique présentent des concentrations en calcium, fer et aluminium de
I'ordre de 30 2 50 %, 5 225 % et 10 a 18 %, respectivement. Schmidtke (1980) dans une expérience
ou I'on cherchait a éliminer le phosphore combiné dans une station d'épuration des eaux usées,
l'ajout de coagulants a base de fer et d'aluminium a augmenté la production de boues de 26 et 35

%, respectivement.

Cependant, le pH de solubilit¢ la plus faible pour la précipitation des phosphates de fer est
d’environ 5,5 et 6,5 pour les sels d'aluminium. Dans un systéme conditionné a un pH alcalin, les

précipités provenant de la forte concentration de calcium devraient étre favorisés avec la formation
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d’apatite et calcite principalement (Sedlak, 1991). Une liste des principaux produits de la
précipitation chimique des orthophosphates par les cations de fer, aluminium et calcium est montré

dans le Tableau 2-4

Le calcium, d’intérét dans ce projet, est trouvé naturellement dans les eaux usées domestiques
(Huang et Pinder, 1995; Goode et Allen, 2011) dont la concentration peut varier selon la source

d’approvisionnement (Claveau-Mallet et al., 2020).

En percolant I’eau a travers le filtre alcalin la dissociation de CaO en milieu aqueux entraine
I'augmentation du pH de sorte que pour chaque cation Ca2+ libéré, deux hydroxydes sont relachés
(éq. 10) (Barca et al., 2012). La précipitation des phosphates de calcium est attendue en milieu
alcalin, de pH > 9. En plus de la capture d'orthophosphate, la formation de calcite est rapportée et
malgré l'aspect positif d'une réduction des émissions de CO2 (et méme de leur capture) dans
I'atmosphere, la formation de calcite est indésirable car elle réduit la disponibilité de Ca2+ pour

I'élimination du phosphore et accélere 1'épuisement des filtres (Claveau-Mallet et al., 2020).
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Tableau 2-4 Précipités de orthophosphate formés (Sedlak, 1991)

Ksp
Cation Précipités attendus Référence
(25°C)

B- phosphate tricalcique : Ca3(PO4)2  10-28,9 (Dow Water Solutions, 2009)

Hydroxyapatite : Ca5(OH)(PO4)3 10-57,7 (McDowell et al., 1977)

Ca (1D
Dicalcium de phosphate : CaHPO4 10-6,9 (Gregory et al., 1974)
Carbonate de calcium : CaCO3 10-8,5 (Dow Water Solutions, 2009)
Phosphate ferreux : Fe3(PO4)2 10-36,0 (Dow Water Solutions, 2009)
Phosphate ferrique : Fex(OH)y(PO4)3 10-26,4 (Dow Water Solutions, 2009)
Fe (II)
Hydroxyde ferreux : Fe(OH)2 10-14,4 (Dow Water Solutions, 2009)
Hydroxyde ferrique : Fe(OH)3 10-37,1 (Dow Water Solutions, 2009)
Phosphate ferrique : Fex(OH)y(PO4)z 10-26,4 (Dow Water Solutions, 2009)
Fe (III)
Hydroxyde ferrique : Fe(OH)3 10-37,1 (Parkhurst & Appelo, 2013)
Phosphate d'aluminium : 10-30,5 (Dow Water Solutions, 2009)
Al (TTD) Alx(OH)y(PO4)3

Hydroxyde d'aluminium : AI(OH)3 10-33,9 (Dow Water Solutions, 2009)

Le calcium, d’intérét dans ce projet, est trouvé naturellement dans les eaux usées domestiques
(Huang et Pinder, 1995; Goode et Allen, 2011) dont la concentration peut varier selon la source

d’approvisionnement (Claveau-Mallet et al., 2020).
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En percolant I’eau a travers le filtre alcalin la dissociation de CaO en milieu aqueux entraine
'augmentation du pH de sorte que pour chaque cation Ca2+ libéré, deux hydroxydes sont relachés
(éq. 10) (Barca et al., 2012). La précipitation des phosphates de calcium est attendue en milieu
alcalin, de pH > 9. En plus de la capture d'orthophosphate, la formation de calcite est rapportée et
malgré l'aspect positif d'une réduction des émissions de CO2 (et méme de leur capture) dans
I'atmosphere, la formation de calcite est indésirable car elle réduit la disponibilité de Ca2+ pour

I'¢limination du phosphore et accélere I'épuisement des filtres (Claveau-Mallet et al., 2020).
CaO + H,0 - Ca?* + 20H~ (2.8)

En plus de la formation des précipités physicochimiques, 1’addition de calcium dans les étapes de
traitement biologique a le potentiel de lier les protéines et I'EPS via des ponts de cations divalents
(DCB) a de faibles concentrations (jusqu'a 0,1 M), et peut causer I’inhibition a des valeurs plus
¢levées (0,5 M) (Dixon et al., 2018). Aux expositions entre 50 et 200 mg Ca/L, les biofilms
deviennent plus denses et plus épais. Ce phénomene augmente la complexité du consortium
microbien en fonction des formations des zones pauvres en oxygene et substrats. Sehar et al. (2016)
lors de I'analyse de la croissance microbienne dans des cultures sur gélose, ont noté que 1'exposition
au calcium accélérait 1'étape initiale d'agrégation cellulaire en plus d'obtenir des effluents traités
moins chargés (Tableau 2-5). En ce qui concerne la perte de la biomasse, les concentrations
comprises entre 120 et 240 mg Ca/L peuvent entrainer en moyenne 80 % de perte de particules en
moins que les réacteurs a biofilms soumis a des concentrations plus faibles, cependant pour les
valeurs de 180 et 240 mg/L, Eldyasti et al. (2013) ont signalé un raidissement et des fractures dans
la biomasse. Dans les eaux a concentrations supérieures a 300 mg Ca/L la précipitation entraine la

calcification de I’EPS et peut causer la perte de la biomasse (Goode et Allen, 2011).

Cependant, des cas ou la formation de ’HAP dans les eaux usées dont la fraction molaire Ca/Mg
est égal ou supérieur a 5:1, sa formation peut étre obtenue a un pH inférieur a 9,0 (Ferguson et al.,
1973). Dans une étude comparant la formation d'hydroxyapatite dans des plages de pH alcalins,
Hermassi et al. (2014) ont non seulement montré qu'a pH 8,0, ce minéral était formé, mais aussi

qu'il y avait une augmentation du diameétre des cristaux de 22 nm a 30 nm par rapport a pH 11,5.
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Lors de I'ajout de CaCl2, il a constaté la présence d'hydroxyapatite a un pH moyen de 7,5 (Boskey
et Posner, 1974; Du et al., 2013).

Tableau 2-5 Traitement des eaux usées dans réacteurs & membrane, performances de l'ajoute de Ca2+
(source : Sehar et al., 2016)

Concentrations dans 1’effluent

Concentration
Parametres dans Sans utilisation de  Avec le dosage de

I’affluent Cad+ Cad+
DCO (mg/L) 209 39 10
DBOS5 (mg/L) 145 40 8
MES (mg/L) 480 144 83
0-PO43-

2,30 0,60 0,25

(mg/L)
NO3- (mg/L) 2,87 0,56 0,21
Coliformes
fecaux 1630 265 64,2
(UFC/100 mL)

2.4 Nitrification et tamponnement de I’eau

Dans le cycle de 1'azote, les composés sont présents sous forme liquide, solide ou gazeuse. Deux
principales classes de réactions régissent la décomposition de ce nutriment dans le traitement des

eaux usées, la nitrification et la dénitrification. Dans ce projet, les analyses de ces processus
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biochimiques impliqués visent a comprendre la résilience des micro-organismes en cas d'exposition
a I'¢lévation de l'alcalinité due a la recirculation de l'eau des filtres a scories d'acier et la

neutralisation du pH dans les bioréacteurs secondaires.

L'exces d'azote peut €tre extrémement nuisible a la vie aquatique par I'appauvrissement en oxygene
dd a la nitrification et la toxicit¢é du NH3+ pour les poissons (Lin et Lee, 2007), en plus de
contribuer a l'eutrophisation de l'environnement. Dans une fosse septique, entre 10 et 30% de
I’azote total est retenu avec la matiere particulaire (Crites et Tchobanoglous, 1998). La
décomposition de I'azote organique non assimilé dans les nouvelles cellules (par exemple, les
acides aminés et les nucléotides) dans ces chambres entraine une augmentation de la concentration
d’azote ammoniacal (NH4+) dans le mélange liquide (eq. 7) (Wilhelm et al., 1994). Dans la
séquence des réactions biochimiques, la nitrification se caractérise par la conversion de I'ammoniac
dans un milieu aérobie en nitrate en deux étapes : la nitritation (eq. 11) et la nitratation (eq. 12)
régies principalement par des bactéries des genres Nitrosomonas et Nitrobacter respectivement

(Rittman et McCarty, 2020).

Organismes oxydant d'ammoniac (ANO)

3
NHj + 502 - NO; + H,0 + 2H* 29)

Organismes oxydant de nitrite (NNO)

1 2.1

Le taux de conversion du nitrite en nitrate est rapporté dans la littérature comme étant plus rapide
que l'oxydation de 'ammoniac en nitrite, avec des concentrations inférieures a 1 mg NO2-/L dans
le mélange liquide (Sawyer et al., 1994). Les bactéries et archées autotrophes nitrifiantes se

reproduisent plus lentement que les organismes hétérotrophes aérobies dans les réacteurs
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biologiques, ce qui demande du TRH et du temps de rétention de boues (TRB) plus élevés pour la

réduction des échappes prématuré des particules qui les contiennent (Kim et al., 2010).

La nitrification se produit dans les réacteurs a cultures fixées et en suspension quand les conditions
sont favorables, par exemple les charges appliquées, la température, la concentration d’oxygene
dissous (OD) ou le pH (Moretti, 2015). Le taux de croissance spécifique maximum peut avoir une
réduction significative en fonction de la baisse des températures. A une constante de sensibilité au
changement de température (0) de 1,123, il s'ensuit qu'une variation de 6°C peut conduire a la
réduction de 50% de la vitesse métabolique.

1 2.11
7 = iz - 67720 > T = logg 5 +20 > T = 14°C &1

Le coefficient de température est toutefois sensible au traitement des eaux usées utilisé. Dans les
disques rotatifs par exemple, une constante de 1,11 a été calculée par Pano et Middlebrooks (1983),
alors que des valeurs de 1,06 ont été obtenues pour les MBBR (Salvetti et al., 2006). Dans un
environnement refroidi, Delatolla et al. (2010) ont démontré a I'aide de leur modele Theta que la
nitrification est influencée par le temps d'exposition. Ce modele a démontré sa robustesse pour des

températures inférieures a 5°C (Hoang, 2013).

Selon la proposition de Stenstrom et Poduska (1980) en utilisant la structure de 1’équation de
Monod, les concentrations élevées d'OD (> 4,0 mg O2/L) dans la masse liquide ne produisent pas
de grandes interférences dans le taux de nitrification, mais dans des conditions ou ce gaz est faible
(< 0,3 mg O2/L), les taux sont plus susceptibles d'étre inhibés.

_ _ 0 (2.12)
Hao = UmaX,AO Ko + 02

Pour un coefficient de demi-vitesse pour I’OD (Ko) de 0,5 mg/L, on constate que les concentrations

au-dessus de 2 mg O2/L de ce gaz sont préférables pour les taux de nitrification moins réduits (
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Figure 2-7). Hem et al. (1994) ont montré que I’oxygene devient limitant a la nitrification a un ratio

autour de 3,0 g O2/g NH4+ e pour des OD plus ¢€levés les ratios limites sont légérement réduits

(Figure 2-8)

Taux de croissance
o o o o =
N D [e)] [o0] = N

o

2

Concentration d'O, (mg/L)

Figure 2-7 Taux de nitrification en fonction de la concentration d'O2
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Figure 2-8 adapté de Hem et al. (1994)
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Sur le sujet du pH, la nitrification présente sa fonction maximale dans une plage légerement
alcaline, entre 7,0 et 8,5 (Ekama et al., 2020), mais dans les réacteurs a biofilms a pH 9,5, elle a été
observée (WEF, 2010) (Figure 2-9Figure 2-10). Le pH des eaux usées domestiques se situe entre
7,0 et 8,0, favorable au développement de ces organismes (Downing et al. 1964). D'autre part,
I'équation steechiométrique (eq. 11), on observe que deux ions H+ sont libérés. Cela signifie que
les calculs théoriques (sans tenir compte 1’utilisation de 1’azote métabolisé¢) pour chaque 1 mg de
NH4+ oxydé, 7,14 g d'alcalinité sous forme de carbonate de calcium (CaCO3) seront consommeés
(van Haandel et Marais, 1999), ou 7,09 mg CaCO3/mg N (Metcalf et Eddy, 2014), et une baisse

de I’alcalinité peut entrainer une acidification du milieu.

0,8 - 3 | >
0,6 1 y
0.4 1 .

0,2

Taux de nitrification par rapport le pH 7,5

0,0 , ,

Figure 2-9 Taux de nitrification selon le pH (source : adapté de Henze, 1997)

Par exemple, dans des eaux usées contenant une alcalinité d'environ 240 mg CaCO3/L et une
production de nitrates de 28 mg N/L, le bilan final de la phase oxydative serait de 40 mg CaCO3/L,

et on pourrait s'attendre a un pH compris entre 7,0 et 8,0 (Ekama et al., 2020). S6temann et al.
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(2005) ont proposé un modele prédictif du taux de croissance des organismes nitrifiants pour des

plages de pH < 7,2 et entre 7,2 et 9,5 (Figure 2-10) :

H-7,
MaNOpH = HANOmax7,20hs (2.13)
_ K —max + pH (22.14)
HANO,pH = HANO,max,7,2 IKmax T Ky — pH

ou:

Ons : 2,35

KI: 1,13

Kmax : 9,5

KII: 0,3

Par rapport aux résultats obtenus par Antoniou et al (1990), le n(ANO) a pH 9,0 représentait

environ 65 % du p(ANO,max) et la nitrification était complétement inhibée 4 9,5.

1,2 1

Fractlon H/\NO.pH/“ANO.nmle

Figure 2-10 Démonstration des mode¢les de taux de nitrification maximum en fonction du pH pour les
équations (source : Ekama et al., 2020)
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2.5 L’effet de la précipitation du CaCO3 sur la longévité des scories d’aciers

Dans les résidences isolées du Québec, 1’alimentation provient majoritairement de puits individuels
(eaux souterraines), dont la chimie est largement controlée par les caractéristiques géologiques.
Les eaux souterraines présentent des médianes en Ca*" de I’ordre de 14 a 28 mg/L selon 1’aquifere,
avec Mg?* entre 1,9 et 9,95 mg/L. Ces teneurs correspondent grossierement a des duretés douces a
modérément dures d’environ 40 a 90 mg CaCOs/L (Sant¢ Canada, 2025; MELCCFP, 2024). La
dureté médiane au Québec varie largement selon les bassins et s’étendent de valeurs inférieures a
20, ainsi que des puits d’eau a plus de 200 mg CaCOs/L. Ce gradient provincial implique, pour un
méme procédé domestique ou de petite installation, des conditions divergentes dans la composition

des eaux usées produites (MELCCFP, 2024; Tremblay et al., 2021).

Pour la précipitation du phosphore en hydroxyapatite dans des contextes installations septiques
munies d’un traitement tertiaire, deux sujets sont structurants : activité en Ca*" et pH. Des essais a
I’échelle pilote montrent qu'une disponibilité ¢levée en Ca?" et un milieu alcalin favorisent la
formation d’hydroxyapatite dans des rapports molaires Ca/P > 1,4 et de pH > 9,0 permettent
d’abaisser le P dissous (Christensen et al., 2022; Cichy et al., 2019). En pratique, dans les
résidences isolées, des eaux a dureté élevée peuvent exiger un apport calcique moins faible que
dans les eaux a modérées concentrations en Ca pour atteindre les rapports Ca/P et le pH propices

la précipitation de HAP.

Envisager I’utilisation des scories d’acier dans des systémes autonomes, outre 1’avantage de leur
grande efficacité pour 1I’élimination du phosphore, implique également 1’inconvénient d’un
remplacement di a leur épuisement (Claveau-Mallet et al., 2018). La plupart des réacteurs de
laboratoire emploient des solutions synthétiques préparées avec de I’eau déminéralisée
reproduisant les caractéristiques des eaux usées domestiques de batiments isolés. Dans ces
installations, la qualité de I’effluent est directement liée a celle de 1’eau potable d’alimentation. Les
habitations situées dans des bassins calcaires peuvent présenter une alcalinité supérieure a 400 mg

CaCO3/L, correspondant a environ 60 mg C/L.

Lors de I’hydratation des scories dans une eau riche en oxyde de calcium, le CaO se dissocie en
Ca2+ et OH-, ¢élevant le pH a des valeurs pouvant dépasser 11,5 (Drizo et al., 2006). Dans ce milieu,

le carbone inorganique peut devenir un obstacle a 1’opération des filtres a scories. D’une part, il
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réagit avec le calcium dissous pour former du CaCO3, dont I’ion CO32- entre en concurrence pour
le Ca?* disponible, ce que peut réduire la précipitation du phosphate de calcium (hydroxyapatite et

phases intermédiaires) (Penn et al., 2020).

A P’intérieur des filtres & scories, la précipitation de carbonate de calcium entraine 1’accumulation
de solides dans les pores et sur les surfaces des scories. Cette réaction réduit la porosité effective
et peut diminuer la conductivité hydraulique du filtre réactif au fil du temps (Penn et al., 2020). Le
CaCO3 forme en effet un revétement qui isole chimiquement les sites réactifs des scories. En
conséquence, I’efficacité d’¢élimination du phosphore peut diminuer non seulement en raison de la
concurrence chimique, mais aussi a cause de la barriere qui limite le contact entre 1’eau et le

matériau réactif.

Par exemple, les eaux de drainage agricole peuvent présenter une alcalinité comprise entre 200 et
300 mg CaCO3/L (Penn et al., 2020). La précipitation rapide de CaCO3 remplit les pores du milieu,
et peut demander les remplacements aux 4-6 mois. Ce blocage progressif des pores et la perte de
réactivité s’inscrivent dans le processus d’épuisement du filtre : les scories neuves maintiennent un
pH ¢élevé et une ¢limination efficace du P, mais 1’accumulation de CaCO3 et la
consommation/lixiviation du CaO abaissent progressivement le pH de 1’effluent et la capacité de
rétention du phosphore. Lorsque le phosphore commence a percer le filtre et a apparaitre dans
I’effluent a des concentrations indésirables, le matériau est considéré comme épuisé et doit étre

remplacé ou régénéré.

Les ¢tudes de simulation et les essais pilotes rapportés par Claveau-Mallet et al. (2018) illustrent
I’impact de ’alcalinité sur les filtres a scories en recirculation. Dans des eaux usées présentant une
alcalinité de 50 mg CaCO3/L, I’accumulation de calcite demeure faible, et la longévité d’un filtre
sans remplacement est estimée a environ de 7 ans. En revanche, I’alcalinité de 210 mg CaCO3/L,

la longévité chute drastiquement a peu plus de 2 ans.

Une option pour atténuer la concentration de carbone inorganique consiste a opérer les filtres en
recirculation en amont, par exemple vers une fosse septique (Claveau-Mallet et al., 2020).
L’¢lévation du pH et la présence de Ca?" dans I’effluent des filtres peuvent y conduire le milieu a
saturation et précipiter le CaCO3, stratégie prometteuse qui sera explorée dans le cadre de ce projet.

En somme, la teneur en carbone inorganique de 1’affluent influe non seulement sur la performance
9
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d’¢élimination du phosphore, mais détermine aussi la fréquence de remplacement du milieu et la
viabilité a long terme des filtres a scories. Des outils de modélisation intégrant le bilan carbonaté
constituent donc des instruments essentiels pour le dimensionnement et 1I’exploitation de ces filtres

dans des conditions réelles.

2.6 Colmatage calcique dans les champs d’épuration

Les effluents partiellement traités provenant des fosses septiques sont généralement infiltrés dans
le sol, qui agit comme filtre naturel. Le sol retient les matieres en suspension tandis que la biomasse
du sol dégrade la matiere organique soluble (MELCC, 2023). En revanche, les matiéres minérales
dissoutes (sels) précipitent et s’accumulent irréversiblement dans les pores du sol, provoquant un
colmatage progressif du milieu poreux (MELCC, 2023). Cette accumulation minérale ne se « re-
régénere » pas lorsque le champ est mis au repos, car les précipités restent piégés dans la matrice

du sol.

La dureté de 1’eau favorise la formation de précipités minéraux. En particulier, la présence de
bicarbonates ou de carbonates (HCOs/COs*") et du CO2 atmosphérique dans 1’eau entraine la
précipitation du carbonate de calcium. Autrement dit, lorsque I’eau est « dure » et riche en
bicarbonates une partie du calcium libre se transforme en CaCO:s solide. Ces précipités peuvent se
déposer sur les grains de sol ou dans les pores du lit filtrant, réduisant progressivement la
perméabilité.

La chimie des carbonates est d’autant plus critique que le pH augmente. Au-dessus d’environ pH
9-10, les bicarbonates se convertissent en carbonate libre (COs?"), favorisant ainsi la cristallisation
de CaCO:s (Johansson & Gustavsson, 2000). La réglementation québécoise impose que tout effluent
rejeté ait un pH compris entre 6,0 et 9,5 (MDDEFP, 2009). En pratique, cela signifie que les
dispositifs de prétraitement ne doivent pas produire de solution extrémement alcaline. Cette limite
de pH aide a minimiser les impacts nuisibles aux écosystémes aquatiques et les microorganismes
présents dans le milieu filtrant. Néanmoins, méme sous pH 9,5, des précipités peuvent se former
localement. La neutralisation préalable du pH et la précipitation calcique peuvent réduire

I’obstruction des pores.
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2.7 La déprotonation sous ’augmentation du pH des affluents des filtres a

scories

Les scories d’acier ont été largement étudiées comme milieu réactif pour 1’élimination du
phosphore dans les systémes de traitement des eaux, principalement parce qu’elle combine deux
mécanismes synergiques : (i) ’adsorption des anions phosphate a la surface des oxydes métalliques
et (i1) la précipitation de minéraux phosphatés de calcium générés a partir du CaO libre (Penn et
al., 2020). La présence de calcium confére une charge nette positive a I’interface des scories, ce
qui favorise I’attraction ¢lectrostatique de H2PO4-, HPO42- et PO43-. Comme indiqué
précédemment, 1’hydrolyse initiale du CaO libere Ca2+ et OH-, ¢élevant rapidement le pH de la
solution. Cependant, I’augmentation du pH de I’alimentation des filtres a scories peut provoquer la

déprotonation de la surface des matériaux réactifs (Xue et al., 2009).

Dans ce contexte, le point de charge zéro (PCZ) correspond a la condition ou la charge nette est
nulle. Des mesures de PCZ indiquent des valeurs moyennes de 10,5 pour des scories enrichies en
Fe:0; et de 11,7 pour des scories plus calcaires, confirmant le caracteére fortement basique du
matériau (Zu et al., 2018). Ces valeurs se situent dans la plage des pH de saturation des scories
d’acier EAF, par conséquent, 1’¢lévation du pH dans les filtres peut réduire les attractions
¢lectrostatiques pour les anions phosphate (Park et al., 2016 ; Xue et al., 2009). Ce phénomene
explique la tendance générale a la diminution de la capacité d’adsorption lorsque le pH augmente

(McBride, 1994).

Lorsque le pH dépasse de 9,0, I’¢élimination du phosphore est dominée par la précipitation de
phosphates de calcium. Cependant, des alcalinités initiales > 250 mg CaCOs L' réduisent la vitesse
de dissolution de la scorie et, par conséquent, la libération de Ca?*, retardant la formation de ces
précipités par rapport a des systémes alimentés a 100 mg CaCOs L' (Edgar et al., 2020). Des
expériences en solution tampon montrent que maintenir un pH initial moins basique accélére la
dissolution du CaO et augmente 1’¢limination globale du phosphore, car la concentration de Ca?*

disponible pour la précipitation subséquente est maximisée (Vu et al., 2021).

L’influence du pH n’est toutefois pas linéaire. Vu et al. (2021) ont observé deux plages distinctes

de comportement : (i) en dessous du PCZ, I’efficacité d’élimination décroit progressivement de pH
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2,04 11,0, reflétant la diminution de 1’adsorption. La rétention du P est tombée de 5,0 mg P/g a 3,7
mg P/g dans cette condition. (ii) Au-dessus du PCZ, I’adsorption devient marginale et 1’¢élimination
dépend presque exclusivement de la sursaturation des phases Ca—P. A pH trés élevé, les ions OH-
peuvent entrer en compétition directe avec le phosphate pour les sites actifs, aggravant la perte de
capacité absorptive (Xue et al., 2009) et favorisant la formation de complexes hydroxylés de

calcium a charge réduite, moins susceptibles de coprécipiter avec le phosphate (Agyei et al., 2002).

La minéralogie des scories module également ces processus. Les scories de convertisseur (BOF)
présentent généralement une plus grande capacité de précipitation de Ca—P, tandis que les scories
de four a arc électrique (EAF) atteignent un pH final légeérement inférieur et combinent ainsi une
adsorption significative dans des eaux proches de la neutralité avec une précipitation modérée en

milieu basique (Xue et al., 2009 ; Park et al., 2016).

Bien que I’on s’accorde a considérer 1’adsorption comme la voie prédominante a pH neutre a acide
et la précipitation comme le mécanisme principal a pH alcalin, la répartition quantitative entre ces
modes d’élimination reste mal comprise. Des études récentes suggerent que la capacité
d’¢limination du phosphate décroit avec I’augmentation du pH méme au-dela de 9,5, indiquant que
la seule disponibilité¢ de Ca peut ne pas compenser la répulsion électrostatique croissante (Xue et
al., 2009). En synthése, I’optimisation des filtres a scories pour I’élimination du phosphore exige
une compréhension approfondie de la maniére dont le pH gouverne simultanément la dissolution

du CaO, la charge de surface et la sursaturation des phases Ca—P.

2.8 Modélisation des filtres a scories en PHREEQC

Le logiciel PHREEQC est utilisé pour simulations numériques d’une grande variété de processus
physico-chimiques en solution (Parkhurst & Appelo, 2013). Il met en ceuvre différents modeles
d’activité ionique et offre des fonctionnalités complétes pour la spéciation chimique, le calcul
d’indices de saturation, les calculs en batch (réactions en cuve fermée) et le transport réactif
unidimensionnel (Charlton & Parkhurst, 2011). PHREEQC ge¢re a la fois les réactions a 1’équilibre

(échanges ioniques, complexation de surface, précipitation/minéralisation et dégazage) et les
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réactions cinétiques (dissolution/precipitation minérales non-instantanées, réactions microbiennes,

dégradation d’organique, etc.) (Charlton & Parkhurst, 2011; Claveau-Mallet, 2017).

Ses entrées sont définies par blocs de mots-clés, ce qui offre une grande flexibilité pour formuler
des scénarios complexes et chainer des simulations (ajout de réactifs, variations de pH/T, transferts
spécifiés de composés). Par exemple, Parkhurst et Appelo (2013) soulignent que PHREEQC peut
gérer des transferts de masse spécifiés, des réactions cinétiques multiples sur différents pas de
temps, ainsi que la modélisation inverse pour déterminer quels transferts minéraux/gazeux

expliquent les différences entre deux compositions d’eau.

Une des avantages majeurs de PHREEQC réside dans son intégration avec d’autres langages de
programmation et outils de calcul. En effet, Charlton et Parkhurst (2011) décrivent les modules
dérivés de PHREEQC, notamment le module COM (IPhreeqcCOM) et la librairie C++ (IPhreeqc),
qui permettent d’exploiter les capacités de PHREEQC dans des environnements externes. Sur
Windows, I’interface COM sert de serveur de calcul : un utilisateur peut créer une instance
d’IPhreeqc dans MATLAB (ou dans Excel/VBA, ou Python) pour charger une base de données,
définir des solutions et réactions, exécuter la simulation et récupérer les résultats. Cet enrobage
rend ainsi possible I’appel de PHREEQC de manicre flexible, par exemple dans des boucles
d’optimisation ou pour traiter de grandes quantités de cas en batch depuis MATLAB facilitant la

création de simulations réactives (Parkhurst & Wissmeier, 2015).

Cette capacité d’intégration est particulierement utile dans le domaine des filtres a scories d’acier,
ou les réactions physiques, chimiques et de transport sont étroitement couplées, et qui exploitent la
forte alcalinité pour précipiter le phosphore présent dans les eaux. Par exemple, Claveau-Mallet
(2017) utilise PHREEQC pour implémenter un modele cinétique ou la dissolution du CaO des
scories est paramétrée en fonction du pH, et ou les précipitations phosphatées (hydroxyapatite,
apatite fluorée ou phases précurseurs amorphes) sont décrites par des équations de précipitation
définies dans la base de données. Dans ce mod¢le il est pris en compte I’état de saturation de la
scorie, un taux de réaction empirique (calibré par itérations successives), et inclut la conversion

d’une phase phosphatée transitoire en hydroxyapatite stable.

Dans les travaux de Claveau-Mallet et al. (2018), les résultats expérimentaux de test en colonne

ont pu étre reproduits avec précision (concentrations d’ortho-phosphate et pH) grace a ces
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simulations en ajoutant le des caractéristiques du milieu sous le changement des coefficients
stichométriques. Ils montrent notamment que la longévité du systéme est trés sensible a I’alcalinité
de I’eau d’affluent : les simulations PHREEQC prédisent ainsi qu’avec une alcalinité¢ d’entrée
d’environ 50 mg CaCO3/L, le filtre peut fonctionner pour 7 ans avant épuisement, alors qu’a
210 mg CaCO3/L la durée chute a environ 2 ans. Ces résultats mettent en évidence I’importance

du pH et de la concentration en carbonates.

En conclusion, I’ensemble de ces travaux souligne que PHREEQC, via ses modules de calcul et
ses interfaces multiples, est un outil particuliérement adapté a la modélisation des réactions
physico-chimiques complexes. Il permet d’aborder de fagon quantitative la spéciation chimique, la
cinétique et le transport réactif dans un cadre unifié (Parkhurst & Appelo, 2013). L’utilisation de
PHREEQC avec MATLAB offre en outre la flexibilité nécessaire pour faire varier
automatiquement les conditions expérimentales, effectuer des optimisations ou coupler le solveur

géochimique a des modeles d’écoulement externes.
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CHAPITRE3 OBJECTIF GENERAL DE LA THESE

Dans ce projet, des filtres a scories ont été utilisés dans le but de rendre des eaux usées conformes
aux normes du Ministére du Développement durable, de I’Environnement et des Parcs du Québec,
en soumettant ces filtres a différentes conditions de variation du pH de ’alimentation. L’objectif
général de cette thése est d’évaluer la faisabilité d’un systéme passif d’élimination du phosphore
basé sur les scories d’acier, au sein d’une filiére de traitement destinée aux résidences isolées et
comprenant une fosse septique ainsi qu’un réacteur a biofilm. Dans les filtres a scories, le pH élevé
favorise la précipitation de minéraux tels que la calcite (CaCO3) et I’hydroxyapatite
(Ca5(PO4)30H). Le retour de I’effluent vers un réservoir en amont peut conduire ces réactions
hors filtre, prolongeant ainsi la durée de vie et la réactivité des scories d’acier. La littérature
existante n’aborde pas I’intégration d’un réacteur biologique secondaire a biofilm soumis a la
recirculation alcaline des filtres a scories ni les répercussions de cette configuration sur

I’élimination du carbone inorganique.

3.1 Sous objectifs

Sous-objectif 1 : Optimisation d’une filiere de traitement tertiaire des eaux usées domestiques,
incluant un réacteur a biofilms Bionest, un filtre a scories d’acier en recirculation et un réservoir

de neutralisation de pH a CO2 afin d’atteindre les exigences suivantes :

e Comparer les effets de deux configurations distinctes de recirculation — 1’une au sein
d’une fosse septique, l’autre dans un décanteur dédi¢é — sur la réduction des
concentrations de carbone inorganique dans 1’affluent du filtre a scories.

e Evaluer I’impact de la recirculation du filtre a scories sur le traitement biologique dans

le réacteur a biofilm aérobie.
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e Estimer la longévité des filtres a scories d’acier et déterminer comment prolonger leur
durée opérationnelle en conditions de recirculation a I’aide du modele P-Hydroslag pour

les estimations de longévité.

Hypothese scientifique 1 : Une boucle de recirculation favorise la capture de carbonates par

précipitation en amont du filtre et réduit le colmatage dans le filtre et augmente sa longévité.

Hypothése scientifique 2 : Une hausse de ’alcalinité dans la fosse septique favorise la calcification
des biofilms du traitement secondaire, et un pH élevé déstabilise ces biofilms, entrainant des pertes

de solides.

L’emploi des scories d’aciérie comme média réactif a été largement étudi¢ en combinaison avec
divers procédés de traitement des eaux usées, attestant de leur grande polyvalence. Cependant,
aucune réglementation ni certification n’encadre encore leur utilisation a 1’échelle industrielle, ce
qui freine leur déploiement en conditions réelles. Comme indiqué précédemment, la précipitation
et ’adsorption de composés indésirables dans la matrice poreuse peuvent compromettre I’efficacité
du procédé en provoquant 1’obstruction partielle ou totale des pores (zones mortes, colmatage), la
formation de courts-circuits hydrauliques et, in fine, une déphosphatation insuffisante. La
recirculation en amont vise a précipiter les carbonates afin de réduire la compétition avec le
phosphore et de préserver la réactivité des filtres a scories. Dans cette optique, 1’étude cherchera
d’abord a déterminer comment différents débits de recirculation influencent la dynamique des
réactions dans les fosses septiques, réacteur a biofilms et un décanteur et si la diminution des

carbones inorganiques sera atteinte.

Sous-objectif 2 : Investiguer les causes fondamentales responsables de la perte d’efficacité des

filtres réactifs pour 1’élimination du phosphore.
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o Evaluer le potentiel de la recirculation vers décanteur isolé (a I’air ambiant et de la téte
du réacteur a biofilms) pour réduire I’apport de carbone inorganique dans un filtre a
scories.

e Identifier les mécanismes qui gouvernent 1’é¢limination du phosphore dans les filtres a

scories régis par la précipitation Ca—P, en mettant I’accent sur les roles de Ca2+ et OH-.

Hypothese scientifique 1 : Le scellement du couvercle du décanteur et le pompage d’eau depuis le

réacteur biologique réduisent le transfert de CO- dans I’eau de procédé.

Hypothése scientifique 2 : A paramétres d’exploitation constants, une alimentation & fort débit de
recirculation (pH ¢levé) réduit davantage les teneurs en phosphore en sortie des filtres, que

I’opération a faible débit de recirculation (pH moins élevé).

Les scories d’aciérie ont démontré une efficacité notable pour 1’élimination du phosphore). Dans
ces ¢études, les réacteurs sont alimentés par des eaux présentant les caractéristiques d’effluents de
fosses septiques ou de traitements secondaires. Bien que la littérature rapporte des concentrations
finales inférieures a 1 mgP/L, la performance des scories reste fortement conditionnée par la
disponibilité du Ca2+ nécessaire a la précipitation des phosphates de calcium. La capture de CO2
atmosphérique constitue un facteur nuisible dans les cuves soumises a un pH élevé, rendant
nécessaire 1’isolation hermétique des réacteurs. Plus récemment, le pH a été identifié comme un
parametre clé de 1’exploitation des filtres a scories. L’¢lévation du pH dans les affluents de ces
filtres peut causer la déprotonation de la surface des scories, pouvant conduire a des concentrations
accrues de P dans les effluents. Ce deuxieéme sous-objectif vise donc a approfondir la
compréhension des mécanismes d’élimination du phosphore dans des matériaux réactifs soumis au

stress de déprotonation de la surface active des scories d’acier.
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Objectif 3 : Quantifier I’impact de différents taux de recirculation (50 %, 75 %, 100 % et 125 %)
et de deux modes d’alcalinisation (eau saturée en scories et injection de NaOH) sur I’¢limination

du phosphore dans des colonnes de scories EAF pour :

e Caractériser I’évolution du pH, de la libération de Ca2+ et de I’efficacité¢ de
précipitation/adsorption au cours du temps
e (Calibrer un modele mécaniste basé sur P-Hydroslag afin de déterminer le pH initial

optimal d’alimentation des filtres a scories.

Hypothése scientifique : Le mécanisme de passivation de la surface des scories d’acier permet de
bien représenter 1’enlévement du phosphore, par rapport a un modele mécanistique basé

uniquement sur la précipitation d’hydroxyapatite



42

CHAPITRE 4  ARTICLE 1 : RECIRCULATING STEEL SLAG FILTER
IN DECENTRALIZED TERTIARY WASTEWATER TREATMENT
SYSTEMS: ENHANCING OR REDUCING THE LONGEVITY?

By Allan Costa Nunes, Yves Comeau, and Dominique Claveau-Mallet

Department of Civil, Geological and Mining Engineering, Polytechnique Montreal, 2500 Chemin
de Polytechnique, Montreal, Quebec, Canada H3T 1J4

Article submitted on 10th July 2025 to Process Safety and Environmental Protection Journal

Abstract

Steel slag filters are efficient for the removal of phosphorus from wastewater, but their longevity
is reduced by carbonate precipitation clogging the media. The objective of this project was to use
recirculation to improve filter longevity. Two configurations were investigated to precipitate
carbonates upstream of the filter: one recirculating the filter effluent back into a septic tank
(upstream of an aerobic biofilm reactor), and another recirculating into a dedicated settling tank
after the biofilm reactor. Both configurations kept orthophosphates concentration below 0.06 mg
P/L. Recirculation within the septic tank did not hinder the TSS and COD removal efficiency of
the biofilm reactor but led to an accumulation of precipitates on the biofilm. Without efficient
sealing from the atmosphere, both configurations increased the inorganic carbon (IC) concentration
entering the slag filter, instead of reducing it, increasing the clogging potential. Simulations of
sealed settling tank resulted in 6.1 to 6.4 years of steel slag filter longevity, compared to 2.5 to 3.0
years with tanks exposed to external CO2 sources and 4.5 years without recirculation. Efficient

sealing from air CO2 sources is critical to benefit from longevity improvements.
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4.1 Introduction

Autonomous wastewater treatment is commonly employed for the removal of pollutants from the
wastewater of residences not connected to a centralized sewer system. Single-family buildings and
small community waters are treated with less rigor (Lutterbeck et al., 2017), underestimating the
impact on the acceleration of eutrophication followed by algae blooms and water quality
degradation in aquatic ecosystems (May et al., 2015). Conventional septic tanks followed by a
drainfield are designed for the removal of suspended solids and soluble organic matter, but they
are relatively ineffective at nutrient removal. Precipitation and sorption may produce a
supplemental removal of phosphorus (P) in the vadose zone and the aquifer immediately below the
drainfields (Lusk, 2017). These processes are insufficient to ensure adequate and long-term
phosphorus removal, which can result in phosphorus leaching into surface waters. P pollution of
groundwater and surface waters is a constraint that can influence the choice of decentralized

wastewater treatment technologies (Iverson et al., 2018).

The removal of P can be achieved through physical, chemical and biological processes, or a
combination of them (Qasim, 1999). Adapting required processes for small decentralized septic
systems requires providing systems with a low operational complexity that are economically
accessible. For this purpose, the development of effective passive technology for P removal is
interesting for onsite systems. In this context, steel slag reactive filters offer a promising solution
for P removal and is considered "eco-economic" for autonomous wastewater treatment systems.
The use of steel slags, which are metallurgical waste by-products with high CaO content, have
gained prominence in the design of tertiary treatment systems for domestic wastewater P reduction
emissions (Brix etal., 2001; Drizo et al., 2006; Bowden et al., 2009). In steel slag filters, the release
of Ca2+ and OH- ions raises the water pH above 10, which promotes the precipitation of phosphate,
effectively removing it from the water and retaining it in the filter. With electric arc furnace (EAF)
steel slag applications, effluent concentrations of less than 1 mg P/L have been reported (Claveau-

Mallet et al., 2015; Penn et al., 2017).

High-alkalinity wastewater poses a risk of premature exhaustion due to Ca2+ and OH- needs for

the precipitation of inorganic carbon (IC) during pH rise, which accelerates void clogging of porous
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media (Adam et al., 2006) and slag coating (Claveau-Mallet and Comeau., 2020). It is essential to
reduce the carbonate alkalinity at the inlet of the slag filter to extend the longevity of filters.

The objective of this project was to propose an upgrade to the tertiary treatment of domestic
wastewater, including a septic tank and an aerobic secondary biofilm reactor. The project focused
on the use of recirculation within a steel slag filter to reduce IC concentrations at the inlet of the
reactive filter, thereby extending its longevity. The performance target was to meet an effluent
discharge criterion of 1 mg P/L total phosphorus, with a 2-year interval between periodic media

replacement for 140 mg CaCO3/L affluent.

Two approaches were considered for the steel slag filter recirculation: recirculation within the
septic tank, or recirculation within a dedicated settling tank downstream of the aerobic secondary
biofilm reactor (Figure 4-1). The first approach benefit is to avoid the need for a new tank, which
limits space needs; but it involves feeding the aerobic secondary biofilm reactor with a septic tank
effluent with an alkaline pH of 8.5 or above. Biofilm reactors depend on diverse microbial
communities, including bacteria and archaea, to degrade organic matter and nutrients (Butler and
Boltz, 2014). Most wastewater treatment bacteria thrive within a pH range of 6.5 to 8.5, and pH
levels outside this range, particularly above 8.5, can create hostile conditions that reduce microbial
activity and lead to the loss of sensitive species, potentially impairing processes such as nitrification
(Ekama et al., 2020). The biofilm matrix, primarily composed of extracellular polymeric substances
(EPS), serves as a critical physical and chemical barrier, mitigating the effects of environmental
stressors. However, if the pH target of 9.0 is imposed for carbonate precipitation in septic tanks, it
may cause solubilization of EPS (Seviour et al., 2009) and may compromise biofilm stability and

the overall efficiency of biofilm reactors.
The sub-objectives of the project were to:

e Compare the effects of two distinct recirculation configurations—one within a septic tank
and the other within a dedicated settling tank—on the reduction of inorganic carbon (IC)

concentrations in the slag filter influent.

e Evaluate the impact of slag filter recirculation on the biological treatment in the aerobic

biofilm reactor.
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e Assess the longevity of the steel slag filters, with a focus on extending their operational life

under recirculation conditions, using simulation models to estimate filter longevity.

4.2 Material and methods

4.2.1 Domestic wastewater characteristics

A synthetic wastewater was prepared by adding NaC2H302 (192.5 mg/L), C3H5NaO2 (47.1
mg/L), C6H1206 (128.3 mg/L), MgS0O4 (37.1 mg/L), CaCl2.2H20 (110.0 mg/L), KH2PO4 (10.5
mg/L), K2ZHPO4 (35.4 mg/L), (NH4)2S04 (74.8 mg/L), NH4Cl (63.8 mg/L), yeast extract (0.001
mg/L), and a solution of trace elements to demineralized water (van Loosdrecht et al., 2016). Its

composition is shown in Table 4-1.

4.2.2 Tertiary septic bench-scale systems

Two parallel bench-scale tertiary septic treatment systems consisting of a septic tank, a biofilm
reactor, a steel slag filter and a neutralization tank (Figure 4-1) were operated. Septic tanks and
biofilm reactors were made of two rectangular 15 L reservoirs (22 cm height, 38 cm length and 18
cm width), each divided by a barrier interface in a 2:1 ratio. The hydraulic retention time (HRT) of
the septic tanks and biofilm reactors was 2.3 days. Bottom fed slag filters of 13.9 liters were made
from a transparent cylinder of 20.3 cm in diameter and of 43 cm in liquid height. Electric arc
furnace slag of 3 — 5 mm was used to fill the columns (bulk density 3.8 g/cm?, total porosity 45%).
The void hydraulic retention time (HRTV) of slag filters was 15.4, 18.4 and 13.2 h for recirculation
ratios of 50, 25 and 75%, which correspond to 0,038, 0,023 and 0,032 m/h respectively.

Prior to the experiment, both units were fed over a period of 105 days, using pre-screened real
municipal wastewater through a 1 mm sieve, for inoculation and biomass development purposes.
No biomass was added with biofilms growing naturally from the existing microorganisms in the
wastewater. The experiment started with the synthetic wastewater solution after stabilization of

TSS and COD results in primary and biofilm reactors after the 105th day of biomass development.
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The composition of the wastewater used for biomass development is provided in Table S1 of

Supplementary Information Document (Annexe A).

Table 4-1 Synthetic wastewater composition used to feed the septic systems.

Parameter Units Value
CODt mg/L 420 + 28
CODs mg/L 293 £12

TSS mg/L 198 £9

VSS mg/L 186 + 14
NH4+ mg N/L 290+ 1.4
0-PO4 mg P/L 87+14

pH - 73+04

Alkalinity mg CaCO3/L 138 +23

IC mg C/L 28.7+£12

The wastewater was fed four times per day using peristaltic pumps for a total flowrate of 6.5 L/d
in each of two parallel systems. At the start of each cycle, pumping at 30 mL/min was carried out
for 54 minutes. The wastewater influent barrel was renewed every 2 days and kept refrigerated at
4 °C to minimize bacterial activity. A Bionest support medium with a specific surface area of
92.5 m2/m3 was installed in the biofilm reactor. The Bionest support media is composed by a non-
reactive polymeric film packed in a nest-like shape. This unattached elongated material is self-
supporting for the development of fixed films. Continuous pumping of air through a fine bubble
diffuser was adjusted manually each week to maintain the concentration at 4.0 mg O2/L inside the
first compartment of the biofilm reactor. The bubble diffuser was carefully removed every two
weeks for cleaning and replacement if needed. Access to the effluent from the steel slag filters was

made by installing a collection point below the effluent flow level to the neutralization tank and
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pumping in a continuous flow by a peristaltic pump. The CO2-enriched air of the headspace of
each aerated biofilm reactor was pumped into the neutralization tank and bubbled to reduce the pH
of the slag filter effluent to a near-neutral value. A 10 h HRT was selected to ensure sufficient

neutralization, based on Bove et al. (2018).
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Figure 4-1: Schematic of the experimental bench-scale systems showing the recirculation from the steel slag filter to
the septic tank (A) and from steel slag filters to the settling tank (B). Sampling points are identified by circles (ST:
septic tank effluent; BR: biofilm reactor effluent; SET: settling tank effluent; E: final effluent). Reactors volumes
indicated in liters.

In system “A”, a recirculation from the steel slag filter to the second compartment of the septic
tank was used, while in system “B” a recirculation from the steel slag filter was sent to a settling
tank installed between the biofilm reactor and the filter. The settling tank was designed in the shape

of a septic tank dwelling.
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Each operating conditions lasted 3 weeks with a sequential change of the recirculation ratios of 50,
25, and 75% (Table 4-2) to raise the pH and induce precipitation of phosphorus and carbonates in
the upstream stages of the treatment train (Claveau-Mallet, et al. 2015, Claveau-Mallet, et al. 2018).

Table 4-2: Applied steel slag filters effluent recirculation ratios based on the septic tank feeding flow.

Period (d) Recirculation ratio

0-21 50%
22-42 25%
43 -63 75%

4.2.3 Analytical determinations

Samples of the synthetic influent and of the reactor were collected weekly at sampling points
indicated in Figure 4-1. Analyses for chemical oxygen demand (COD), total suspended solids
(TSS), volatile suspended solids (VSS), pH and alkalinity were conducted according to standard
procedures: methods 5220-D, 2540-D and 2540-E, 4500H+ and 2320B (APHA et al., 2012).
IC concentration was determined by calculations using alkalinity relationships (Table S2 and Table

S3).

Orthophosphates (0-PO4), ammonia (NH4+) and Ca2+ were measured by Ionic Chromatography
(ICS 5000 AS-DP DIONEX Thermo Scientific). CO2 concentration was measured using a Wohler
CDL 120 probe installed in the headspace of the biofilm reactor.

4.2.4 Statistical analyses

To assess whether the treatment units (septic tanks, biofilm reactors, and settling tanks) differed
significantly in terms of water-quality performance, the monitored parameters (TSS, pH, IC, and

0-PO4) were analyzed using a one-way ANOVA. When assumptions of normality and
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homoscedasticity were met, ANOVA results were reported with corresponding p-values, and

statistical significance was established at p < 0.05..

4.2.5 Mathematical modeling and simulation

The septic tank and biofilm reactor (system B) were modeled and simulated using the SUMO
simulator (Dynamita) for biological processes. The wastewater composition parameters of the
influent to the primary tank were calibrated based on values obtained from laboratory analytical
results and the temperature of 20°C was inserted. Septic tanks were simulated using primary
separators calibrated for sludge removal to correspond to COD and TSS concentrations measured
at the septic tank effluents. The Sumo 1 full plant model library was used to simulate the primary
and secondary treatment reactors without water recirculation. Modules for gas phase calculations,

pH and physicochemical reaction precipitation were used.

For modeling processes taking place within the steel slag filters, PHREEQC modules integrated
with MATLAB for iterative optimization (Charlton and Parkhurst, 2011) were used to simulate
precipitation in the recirculation reactors (ST-A and SET-B) and the slag filters. Dynamic mixing
was used to simulate the cyclic 6-hour sequential operation of the feeding process (30 mL/min for
54 min) while recirculation was kept at a continuous flow into ST-A and SET-B. The iterative loop
was programmed for 360 steps corresponding to 1 minute for each iteration. The model was set to
constant volume for ST-A and SET-B. For the equilibrium processes involving calcite (CAL) and
hydroxyapatite (HAP) precipitation, an EQUILIBRIUM_ PHASE block was configured. pH
calibration was achieved through the addition of a REACTION block, dosing CO2 as a diffuse
source of inorganic carbon. The influents of the septic tank and of the settling tank were calibrated
using the REACTION block in equilibrium with hydroxyapatite and calcite using the
EQUILIBRIUM PHASE block to reproduce the synthetic wastewater composition and the

secondary treatment effluents.

The exhaustion of the slag filter was modeled using the P-Hydroslag model (Claveau-Mallet et al.,
2018) to predict the dynamic behavior of CaO dissolution and phosphorus (P) removal. The

chemical composition of the slag was simplified to Ca0O0.3CaCl.. The rate equations and
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equilibrium constants used in the P-Hydroslag model are presented in Table 4-3. The maximum
pH of 11.2 observed in the steel slag filter during the experimental analyzes was used as the initial
saturation pH. The influent solution for each filter was simulated using K:HPO4, KH2POs, CaCls,
NaHCOs, and Na2COs dissolved in pure water to replicate the P, Ca, and inorganic carbon (IC)
concentrations observed in experimental analyses BR-A and SET-B. The influent pH was adjusted
using NaOH and HCI. To ensure the stability of the solution composition, an equilibrium phase
iteration was conducted prior to simulating slag column exhaustion. The simplified model includes
intermediate P precipitation phases, specifically monetite (CaHPO4) and a stable form as
hydroxyapatite (Cas(PO4);OH). Calcite (CaCOs) was selected as the stable IC mineral. The steel
slag columns were simulated using the RATES, KINETIC, and TRANSPORT blocks, with
10 numerical cells and a tolerance of 1E-6. The exhaustion criteria for the reactive filters were
chosen when the pH of their effluents was lower than 10 or the P concentrations were higher than
1 mg P/L. The total phosphorus concentrations were estimated by applying an 0-PO4/Pt of 0.90
conversion factor as proposed by Gu et al. (2014) for biofilm reactor effluents, thereby enabling

the PHREEQC simulations to be carried out using 0-PO4 as the representative phosphorus species.

Validation of the batch mixing model of the recirculation reactors (septic tank and settling tank)
was performed using experimental data from a pilot-scale project with recirculation in a septic tank
(Claveau-Mallet et al., 2015). Results of this validation are shown in Supplemental Material
(Annexe A).

The calibrated model was employed to simulate a settling-tank configuration that was completely
isolated from ambient air. To do so, the SET-B reactor was modelled without any external
atmospheric CO2 input. For every run, the water-quality parameters measured in the biofilm
reactor effluent BR-B and in the slag filter effluent for each operating period were held constant.
Simulations were run using the SET-B output values generated for the sealed settling tank mixtures

with 0%, 50 % or 75 % recirculation ratios.
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Table 4-3 P-Hydroslag model rate equations and equilibrium constants

Phase Dissociation equation Saturation index p Ksp
Hydroxyapa _ Slgap
tite Caz(P0O,);0H :gl(—:lziz*‘ + 3P03 1 <{Caz+}5{P02_}3{OH_}> 46
=1lo
(HAP) KspHAP
. SI

Monetite MON _

CaHPO, = Ca?* + HPOZ" _ . ({ca**}{HPO;™} 7
(MON) = log K

spMON

Calcite Ca2+t{Co2-

CaCO3; = 5Ca%* + CO%~ Slcar = log <M> 7
(CAL) KspCAL
Phase Rate equation (M/s) k

(1—n) 1 -11
HAP ruap = 0.001. KpppS Slhap 1 + e—5000g(SIyap)—log (SIc) 10
1—n
MON I'MoN — 0.001. kMONS(n—)SIMON 10_8'7
MON to -
HAP I'MONtoHAP = KMONtoHAPSIHAP[MON] 107°
1—-n -

CAL IeaL = 0.001.kCALS( - )SICAL 107°

4.3 Results

Water quality and contaminant loadings within the bench-scale units are shown in Figure 4-2 and
Table 4-4, respectively. Treated effluents in E-A and E-B showed comparable water quality with
minimal differences in TSS, COD, pH TIC and 0-PO4 (Figure 4-2). COD was used as monitoring
parameter for organic matter, with an average treated effluent concentration of 16 mg/L. The COD

concentration in the effluents from the septic tanks and biofilm reactors were similar throughout
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the experiment, at 112 mg/L and 18 mg/L, respectively. Using typical ratios for COD/CBODS of
2.04 and CBOD5/BODS of 0.84, a CBODS value of 9 mg/L. was calculated, which is lower than
the Quebec regulatory limit of 25 mg/L for secondary-level effluents (MDDEFP, 2009). TSS
concentrations complied with regulatory standards, averaging 15 mg/L. As intended, 0-PO4 levels

were maintained below 0.06 mg P/L in effluents throughout the experiment.
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Figure 4-2 Experimental results for TSS (A), COD (B), pH (C), TIC (D) and 0-PO4 (E) monitoring in
bench-scale units A (shaded bars) and B (patterned bars). Steel slag filters effluent’s pH : 11,5 during the
project.
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Figure 4-2 Experimental results for TSS (A), COD (B), pH (C), TIC (D) and 0-PO4 (E) monitoring in
bench-scale units A (shaded bars) and B (patterned bars). Steel slag filters effluent’s pH : 11,5 during the

project. (follow)



Table 4-4 TSS, TP and IC loadings (g/d) at sampling points of the bench-scale units (N=6)
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Influent (INF) ST-A BR-A

Recirc. ratio | TSS PO4-P IC |TSS PO4-P IC | TSS PO4-P IC

50% 1.30 0.063 0.20(0.32 0.048 0.37(0.027 0.031 0.18

25% 1.25 0.058 0.180.27 0.049 0.28]0.034 0.032 0.13

75% 1.30 0.053 0.18(0.45 0.044 0.44(0.027 0.028 0.21

Influent ST-B BR-B SET-B

Recirc. ratio | TSS PO4-P IC |TSS PO4-P IC | TSS PO4-P IC | TSS PO4-P IC

50% 1.30 0.063 0.20(0.35 0.052 0.21{0.028 0.043 0.10]0.026 0.021 0.29

25% 1.25 0.058 0.180.34 0.052 0.20{0.035 0.036 0.10]0.032 0.023 0.27

75% 1.30 0.053 0.18(0.39 0.049 0.20({0.028 0.042 0.10[0.027 0.019 0.31

CO2 concentration in the biofilm reactor confined headspace was initially 1440 ppm, dropping to
750 ppm after air was pumped to the neutralization tanks. A stable pH below 9.0 was achieved at

the effluent E-A and E-B with an air flow rate of 0.46 L/min.

A pH increase was observed in ST-A and BR-A during the application of recirculation ratios of
25%, 50%, and 75%, compared to the results obtained in ST-B and BR-B from the reactors in
system B (Figure 4-2). At 25% recirculation ratio, the pH slightly raised from 7.3 to 7.6 in ST-A
while pH 7.9 and 8.3 were observed under the influence of 50% and 75%, respectively. Although
a greater pH elevation was observed in ST-A under the 75% recirculation ratio, the results remained
below the targeted value of 9.0. A pH below 9.0 is less prone to inducing inhibitory effects on
microbial metabolism in the subsequent biofilm reactor (Seviour et al., 2009). This is comparable
to results reported in which pH 9.0 was achieved with a 50% recirculation ratio in the second
chamber of a conventional septic tank (Claveau-Mallet et al., 2015). The wastewater used in this
project was less alkaline than the influent reconstituted in previous projects, which could influence

the pH of the septic tank. In ST-B the average measured pH was 7.3.

The concentration of nitrogen species in the reactors is provided in Supplemental Information

(Annexe A).



55

4.4 Discussion

4.4.1 Recirculation increases the phosphorus recovery potential

Conventional septic tanks are not designed to remove soluble phosphorus. Consequently, the o-
PO4 concentration reduction in ST-B was low (from 8.7 to 7.2 mg/L, Figure 4-2) with a removal
efficiency of 17% efficiency which is consistent with values reported for conventional septic tanks
(Crites et Tchobanoglous, 1998). A lower 0-PO4 concentration was measured in ST-A (with
recirculation) in which the average concentrations for each sampling period were 4.9, 6.0, and
3.9 mg/L for the flow rates of 50%, 25%, and 75%, respectively. This reduction of concentration
is explained by the dilution caused by the recirculation. This has been observed in decentralized
systems equipped with secondary treatment with recirculation for denitrification, where dilution
can result in lower P concentrations at the outlet of a septic tank. On an 0-PO4 loadings basis, ST-A
and ST-B had a similar removal performance (0.044 to 0.049 g PO4-P/d for ST-A and 0.049 to
0.052 g PO4-P/d for ST-B). Thus, the addition of a recirculation loop did not influence the 0-PO4

removal capacity in the septic tank.

The use of a recirculation loop improved the 0-PO4 removal efficiency of the downstream reactors
bioreactor BR-A and settling tank SET-B. The P concentrations measured in BR-A were 3.2, 3.9,
and 2.4 mg/L for the 50%, 25% and 75% recirculation ratios, respectively. Bioreactor B showed a
higher average 0-PO4 concentration of 5.6 mg/L in BR-B along all the experimental analyses. The
0-PO4 loading at the outlet of BR-A was lower than that of BR-B (p-value of 0.029), especially at
a recirculation ratio of 75% (Table 4-4). Similarly, in SET-B, the 0-PO4 concentration consistently
remained lower than that recorded in BR-B across all tested flow rates (p-value of 0.004).
Specifically, concentrations of 2.2, 2.8, and 1.7 mg P/L were measured in SET-B during the 50%,
25%, and 75% recirculation periods, respectively. These results highlight the efficiency of a
recirculation loop for improving phosphorus capture before the wastewater reaches the steel slag
filters. Phosphorus being captured within biological reactors or settling tanks is desirable because
it will eventually be pumped during maintenance events and sent to a centralized facility, in which
phosphorus recovery is possible. Such phosphorus recovery remains a challenge when it is captured
in slag filters, which tend to cement. Compared to a conventional septic tank followed by a

biological reactor, the recoverable phosphorus capture (defined as phosphorus capture in septic
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tank or biological reactor sludge) was increased by 48 % in unit A and 67 % in unit B. From this
perspective, the recirculation in a downstream settling tank (unit B) was more efficient than the

recirculation within the septic tank (unit A).

4.4.2 Recirculation changes biofilm appearance but not TSS removal

Both septic tanks were efficient for particulate matter removal, reaching TSS concentration below
70 mg/L at its effluent. Lower TSS concentrations were found in ST-A during the three
recirculation periods (between 33 and 40 mg/L), whereas 55 mg/L. was measured in ST-B. TSS
loadings were slightly higher in ST-B compared to ST-A (p-value of 0.059) at 50% and 25%
recirculation ratios (0.32 and 0.27 g TSS/d in ST-A; 0.35 and 0.34 g TSS/d in ST-B). This increased
the solids retention in the septic tank by 3% and 6% for ratios of 50% and 25%, respectively.
Conversely, a 4% solids loss was observed during the 75% recirculation ratio period (p-value of
0.086 with 0.45 g TSS/d in ST-A and 0.39 g TSS/d in ST-B). This may indicate that the reduction
of hydraulic retention time (HRT) in this reactor could be a limiting factor in the settling of
particulate matter. Calcium addition to assist a primary treatment targeted carbonate and phosphate
precipitation can induce coagulation and flocculation processes leading to improved solids
separation (Dixon et al., 2018). Septic tank sludge is periodically emptied at intervals of 2 years
for residential installations and of 4 years for seasonal sites (MDDEFP, 2009). The 30 cm sludge
height at the reactor bottom also constitutes a parameter to consider for the maintenance frequency.
Considering this constraint of sludge height reached within a 2-year interval, the additional 6%
sludge retention would result in approximately 0.7 mm/month (in a homogeneous distribution), not

significantly impacting sludge height.

The solids concentrations in BR-A and BR-B ranged from 3 to 8 mg TSS/L. A slightly lower
concentration of 1 to 2 mg/L was reported in BR-A during the first 14 days after the recirculation
startup. This indicates that the reduction in HRT did not compromise the removal of particulate
matter in bioreactor A. The solids mass balance showed a 5% higher TSS removal in BR-A (p-
value of 0.11). TSS can lead to pore obstruction and become a challenge for the steel slag filters
on the long term. Reducing TSS concentration is advantageous due to the inherent presence of

particulate phosphorus. While slag filters remove efficiently soluble phosphorus, they have a
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limited capacity for solids retention through filtration, therefore an effective secondary treatment
is essential to achieve lower total phosphorus levels in treated effluents (Claveau-Mallet et al.,

2018).

White spots of mineral deposits in the biofilm reactor BR-A suggested the presence of precipitation
reactions (Figure 4-3). The slag filter recirculation added OH- and Ca2+ ions to BR-A. In biofilm
reactors, two effects can be expected depending on the calcium concentration in water:
modification of the biomass structure or accumulation of precipitates. First, divalent cations play
an important role in biofilm structure (Ahimou et al., 2007) by bridging negative charges on the
EPS surface. The volume of biofilms on the media surface in the reactor with recirculation was
greater than the volume of biofilms without recirculation, as shown in Figure 4-3. Recirculation
ratios of 50% and higher showed a less filamentous shape, which was also reported by Goode and
Allen (2011). These authors demonstrated that biofilms subjected to concentrations between 50
and 200 mg Ca2+/L presented dense layers and greater microbial diversity. However, biofilm
thickening may lead to layer stratification, limiting substrate and oxygen diffusion in deeper

sections.

Second, VSS concentrations (results not presented) in ST-A were lower than those obtained in
ST-B. Additionally, the VSS/TSS ratio decreased from 0.7 (ST-B) to 0.3, 0.4, 0.2 (ST-A) for
recirculation ratios of 50%, 25% and 75%, respectively. This indicated that a mineralized fraction
accumulated in the biological reactor, which led to an accumulation of inorganic compounds in the

biofilm.
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BR-B (A) BR-A 50% (B) BR-A 25% (C) BR-A 75% (D)

Figure 4-3: Biofilm shape characteristics and precipitate formation. A: from BR-B volume biofilm reactor
at day 63; B: from BR-A under recirculation ratio 50% at day 21; C: from BR-A under recirculation ratio
25% at day 42 and D: from BR-A under recirculation ratio 75% at day 63. Red circles indicate the
observed white precipitates on the biomass.

The VSS/TSS ratio remained between 0.6 to 0.7 in BR-B, while the same average values in BR-A
were found during the periods of recirculation ratios of 50 and 25%. For the 75% recirculation ratio
period this ratio dropped to 0.3, and was the same as those measured in ST-A. The presence of a
higher fraction of inorganic material in the effluent from the biofilm reactor under the 75%
recirculation ratio suggested an increased mineral precipitation on the biofilms (Goode and Allen,
2011). This may lead to a rapid reduction of the active surface area of the biofilms, as well as an
increase in the density of the attached biomass and the support media, potentially causing the

material to sink (Mbamba et al., 2015).

COD analyses indicated no improvement for organic matter removal. In fact, a greater mass of
COD was sent to the bioreactor due to the recirculation. This parameter did not match with the
particulate matter removal, indicating a possible inhibition of organic matter degrading

microorganisms. One such factor could be linked to the alkalinization of the reactor. There were
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also less odors noticed in the septic tank A headspace during its sampling. This odor reduction
could be due to the flowrate increase which reduced the HRT and increased the pH, reducing the

solubility of H2S and partially inhibiting anaerobic metabolism.

The pH in biofilm reactor A (BR-A) ranged from 7.2 to 7.8, while in biofilm reactor B (BR-B), it
ranged from 6.9 to 7.5. The pH variation between the two biofilm reactors was smaller than those
obtained in the septic tank effluents, indicating effective pH buffering in BR-A (Eldyasti et al.,
2013). In addition, a nitrogen shock load during the first week of the 50% flowrate period resulted
in rapid alkalinity depletion, leading to a pH drop to 6.9 in BR-A and 6.3 in BR-B. This suggests
that the alkaline recirculation may have mitigated shock effects in BR-A (Mbamba et al., 2019).

Overall, the use of a recirculation loop changed the biofilm appearance, but the biological processes
were found to be resistant to a reduction of hydraulic retention time and a pH increase. Future
investigations should include a long-term evaluation of biofilms and support media, with an
emphasis on measuring biofilm mineralization over extended periods. Such investigations should
include the measurement of settling properties, reduction of biofilm surface due to mineral phases,
distinguishing the respective influences of pH and calcium, and characterizing the accumulation of

sludge in biofilm reactor.

4.4.3 Exposure to atmosphere cancels the potential of recirculation for clogging
mitigation

The expected role of SET-B was to induce carbonate precipitation by increasing pH in the settling
tank. Carbonate precipitation would decrease the IC concentration sent to the slag filter, which
would mitigate clogging and exhaustion by carbonate precipitation. pH levels reached 8.5 in SET-B
during the 25% recirculation ratio period, which was higher than the pH levels recorded in septic
tank A. Even higher values, such as 9.7, were observed during the 75% recirculation ratio period.
Recirculation through the settling tank increased the pH in SET-B to higher values than obtained
in septic tank A. This was mainly due to the lower buffering effect in downstream treatment

processes (Metcalf & Eddy-AECOM, 2014).
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A notable increase in inorganic carbon (IC) concentration was observed in SET-B. While BR-A
exhibited IC concentrations of 18.2, 15.2, and 18.5 mg C/L during the recirculation periods of 50%,
25%, and 75%, respectively, in SET-B, the IC concentrations reached 29.3, 28.0, and 31.5 mg C/L
for the same recirculation ratios. Thus, recirculation to the settling tank resulted in a higher IC
concentration in filter inlet, compared to the results obtained in BR-A. Therefore, SET-B did not
reach its expected performance of reducing IC concentration, as the reverse was observed. One
possible hypothesis is the presence of atmospheric CO2 input from air transfer between the

secondary treatment and the settling tank by the free space in the connecting pipe.

An increase in IC concentration was observed in unit A as well. The influent had an IC
concentration of 28.7 mg C/L. In ST-A, with the 50% and 75% recirculation ratio periods, the IC
concentrations reached 37.6 and 39.0 mg C/L, respectively. A lower increase was observed in ST-A
during the 25% recirculation ratio period, resulting in 33.0 mg C/L (p-value of 0.025) whereas in
the septic tank B it was 31.8 mg C/L (p-value of 0.081). Overall, the recirculation implementation
led to an increase in IC concentrations in the septic tank, which could accelerate steel slag filter
chemical clogging. Hussain et al. (2015) proposed to trap atmospheric CO2 in slag reactors due to
the alkaline conditions and increased calcium concentrations. The complete isolation the headspace
of a septic tank from CO2 is a challenge due to the presence of vents and access caps (MDDEFP,
2009) which are pathways for atmospheric air entry. Additionally, anoxic and anaerobic
metabolisms can become a source of CO2 in septic tanks due to denitrification of NO3 from
recirculation in system A and to sludge hydrolysis, acidogenesis and acetogenesis. A pH increase
to 8.3 should not induce too much atmospheric CO2 capture (Dippong and Resz, 2022) suggesting
that the increase in IC in this septic tank could be due both to the inorganic carbon released during

denitrification, fermentation and input from atmospheric CO2.

At a 25% recirculation ratio, the inorganic carbon levels in both BR-A and BR-B remained near
15.2 mg C/L. Samples collected during the 50% and 75% recirculation ratio periods presented
average inorganic carbon (IC) concentration of 18.5 mg C/L, nearly 50% lower than those in ST-A.
Nitrification was observed in both biofilm reactors (Figure S.1) in which H+ ions are released,
buffering the alkaline environment. Most suitable pH conditions for this reaction range from 7.0 to

8.0, decreasing the nitrifiers metabolic rate to 60% of its maximum rate at pH 9.0 (Ekama et al.,
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2020). A stable environment for nitrification was observed in the aerobic reactor of system A was
obtained, where the pH ranged between 7.5 and 8.1 for recirculation ratios of 50% and 75%. Water
acidification alters the chemical equilibrium of IC from HCO3- to CO2, which can lead to gas
stripping. According to Henry's Law, the concentration of a gas in a liquid is proportional to the
partial pressure in gas phase. Extracting the concentrated CO2 air from the top of the bioreactor to
the neutralizing reactor eases CO2 stripping from the bioreactor water. The IC concentrations in
BR-A remained 15% higher than those in BR-B (p-value of 0.079), however the IC concentration
doubled in SET-B due to recirculation. This indicates that recirculation in a septic tank (system A)
is less susceptible to the transport of dissolved inorganic carbon to a steel slag filter than a settling

tank exposed to atmospheric air (system B).

We postulate that clogging mitigation of slag filters with the use of a recirculation loop, reducing
the inorganic carbon concentration upstream of the filter by carbonate precipitation, is not possible
if the whole reactor is not completely sealed from the atmosphere. The results of this experiment
show that even with capped reactors, the recirculation loop creates CO2-trap zones which increases
the IC concentration entering the slag filter. It is therefore recommended to test recirculation
configuration with an effective air isolation between the biofilm reactor and settling tank, reducing

the atmospheric air contact and reach the IC reduction in steel slag filters.

4.4.4 Simulation of longevity and selection of the best configuration

The impact of system configuration on simulated pH and 0-PO4 concentration in the effluent of
the slag filter is shown in Figure 4-4, for both systems A and B, with or without recirculation, with
or without CO2 sealing. The corresponding longevity (established when the pH reaches 10) is
shown in Table 4-5. In both configurations without sealing, the longevity of the filters was over
2 years. The longevity was between 2.3 and 3.0 years for system A and between 2.5 and 3.0 years
for B. In addition, the pH decrease curve reasonably corresponded to the pH results variation for
the laboratory analysis of less than 240 days. The 0-PO4 concentrations also remained below
0.3 mg P/L during the whole simulation period corresponding to a TP concentration lower than

0.4 mg/L.
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Table 4-5: Simulated longevity under the recirculation into a septic tank (system A) and into a settling

tank (system B).
System Rec flowrate Longevity
(years)

25% 3.0
A 50% 2.7
75% 2.3
0% 4.5
25% 2.5
50% 2.5
B 75% 3.0
50% CO2- 6.1

sealed '
75% CO2- 6.4

sealed

Under non recirculating conditions with system B, the filter longevity was estimated at 1650 days
(= 4.5 years), while simulated 0-PO4 concentrations remained below 0.20 mg P/L throughout this
period. This longevity was much longer than that of systems A and B with recirculation (2.3 to
3.0 years). This illustrates the impact of a recirculation system without efficient sealing: the
potential for carbonate precipitation upstream of the filter is cancelled by increased capture of
atmospheric CO2. Indeed, steel slag filters receive a substantial inorganic carbon load that is first
captured in an upstream settling tank exchanging gases either with the atmosphere or with CO2-
enriched air from the headspace of another reservoir. This gas exchange markedly shortens the
predicted operational life of the filters. In the sealed settling tank simulations, however, the
simulated longevity was above six years—30% longer than without recirculation. Therefore, it is
possible to increase the longevity of the slag filter if appropriate atmospheric sealing is

implemented.
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Figure 4-4: Effluent pH (panel A) and effluent 0-PO4 (panel B) curves from the P-Hydroslag slag filter
simulations for exhaustion estimation in steel slags filters. The red line marks the pH threshold for steel
slag exhaustion (Figure A. CO2-sealed simulation represents sealing of the settling tank from atmospheric
C02).

The comparison of three recirculation configurations is provided in Table 4-6. Based on this table,
the recommended configuration is the recirculation within a sealed settling tank. The sealed settling
tank configuration is the one allowing the longest filter longevity, e.g. 6.1 years. In addition, the

sealed settling tank configuration does not influence the biofilm reactor compared to the septic tank
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recirculation configuration, which avoids the need to assess the long-term biofilm stability. The
settling tank configuration, however, requires extra space compared to a configuration relying on
existing reactors (septic tank and biofilm reactor). In the present design, the supplementary
reservoir volume amounted to approximately one third of a conventional septic tank. More
importantly, the settling tank configuration requires careful sealing from external CO2 sources,
otherwise its performance will be worse than for a system without recirculation. Further research

is needed to evaluate the practical feasibility of operating such systems with efficient sealing.

Table 4-6: Comparison of three slag filter configurations for tertiary level P removal in decentralized wastewater
treatment

Type of system | Expected Biofilm stability | Space needs (in | Atmospheric
and recirculation | longevity addition to the | CO2 trap risks
slag filter)
No recirculation, | 4.5 years No impact No  additional | Low risks
no settling tank space needed
Within a septic | 2.7 years Impact of along- | No  additional | Contact with
tank (50% ratio) term decrease of | space needed atmosphere
VSS/TSS ratio to reducing
be evaluated longevity
Within a sealed | 6.1 years No impact Need for a | Need to carefully
dedicated dedicated space | seal from
settling tank for the settling | atmosphere
(50% ratio) tank
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Conclusion

The objective of this project was to propose an upgrade of the phosphorus removal from domestic

wastewater based on recirculation in steel slag filters into the septic tank or into a dedicated settling

tank. The main outcomes of the study are the following.

Both recirculation configurations kept 0-PO4 below 0.06 mg P/L.

Bubbling headspace air (= 750 ppm CO:) through a 10 h neutralization tank reliably
reduced slag effluent pH to <9, lower than the maximum target value of 9.5.

In both configurations, phosphorus capture before the wastewater reaches the steel slag
filters was increased. Phosphorus being captured within biological reactors or settling tanks
is desirable because it will eventually be pumped during maintenance events and sent to a
centralized facility, in which phosphorus recovery is possible. Compared to a conventional
septic tank followed by a biological reactor, the recoverable phosphorus capture was
increased by 48 % in a system with recirculation within the septic tank, and 67 % in a
system with recirculation within a dedicated settling tank.

The recirculation within the septic tank did not hinder the TSS and COD removal of the
biofilm reactor.

In presence of a recirculation within the septic tank, the biofilm reactor showed pH
buffering capacities: its pH ranged from 7.2 to 7.8. No loss of nitrification capacity was
observed; alkaline recirculation even buffered acidification due to nitrification.

In presence of a recirculation within the septic tank, accumulation of precipitates on the
biofilm of the secondary reactor was visible. The VSS/TSS ratio of the biofilm dropped to
0.3 at a 75% recirculation ratio. Long term evaluation of sludge settling is needed to validate
the innocuity of slag filter recirculation.

Without efficient sealing, both configurations increased CO: capture, raising inorganic
carbon concentration instead of reducing it by precipitation. The results demonstrated the
importance of sealing alkaline waters from CO2 sources including ambient air.
Simulations of a system with a sealed settling tank resulted in 6.1 to 6.4 years of steel slag
filter longevity, compared to 2.5 to 3.0 years with tanks exposed to external CO2 sources,

and to 4.5 years without recirculation.
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e A configuration with recirculation within a sealed settling tank is recommended because of
its longer longevity, however, efficient sealing of the reactor from air CO2 is needed to

benefit longevity improvements.

These conclusions synthesize experimental and modelling results of the study, providing design
guidance for engineers upgrading or installing decentralized P polishing systems that rely on steel

slag filters.
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CHAPITRES5 AU-DELA DE LA PRECIPITATION DES PHOSPHATES
DE CALCIUM : EFFICACITE DE LA FIXATION DU PHOSPHATE,

PILOTEE PAR LA DEPROTONATION ELECTROSTATIQUE, DANS

L’AFFLUENT DE COLONNES DE SCORIES D’ACIER A PH ELEVE.

5.1 Contexte

Les matériaux réactifs ont suscité un intérét considérable pour 1’élimination du phosphore dans le
traitement décentralisé des eaux usées domestiques. Des expériences de laboratoire menées en
essais a I’échelle réduite (Bowden et al., 2009), en essais de réactivité en colonne (Cha et al., 2006
; Claveau-Mallet et al., 2015 ; Yang et al., 2009) et a I’échelle du terrain (Shilton et al., 2006) ont
rapporté des concentrations résiduelles de phosphore inférieures a 1 mg P/L dans des eaux traitées
sur site. La complexité et les colits relativement faibles (construction et exploitation) de ces
réacteurs les rendent particuliérement attractifs pour des systémes autonomes de traitement tertiaire

des eaux usées tels que les fosses septiques.

Parmi les matériaux les plus étudiés dans ce contexte figurent des sous-produits industriels,
notamment les cendres volantes (Cheung & Venkitachalam, 2000 ; Li et al., 2006), les boues d’alun
déshydratées (Yang et al., 2006), les scories de charbon (Wang et al., 2010), les résidus d’oxydes
de fer (Zeng et al., 2004) et les scories sidérurgiques (Kostura et al., 2005). Les scories
sidérurgiques, sous-produits de I’industrie de I’acier, sont classés selon leurs procédés de fusion
respectifs et sont principalement composés de silicates de calcium, de fer et de magnésium (Barca
et al., 2013). On peut citer a titre d’exemples les laitiers de four a arc électrique, de convertisseur
a I’oxygene et de haut fourneau.Ces scories présentent des propriétés alcalines au contact de I’eau
en raison principalement de la dissolution du CaO, ce qui ¢€léve le pH du systeme a des valeurs
supérieures a 11,0. L’augmentation du pH dans une solution riche en Ca favorise la précipitation
physico-chimique du carbonate de calcium. Ces composés non seulement entrent en compétition
pour les ions calcium libérés par les laitiers, mais peuvent ¢galement affecter le fonctionnement du

filtre en formant des dépots superficiels et en provoquant un colmatage par obstruction interstitielle.
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Dans certains cas, les filtres deviennent totalement inopérants en moins de deux mois en raison

d’un colmatage minéral et biologique combiné (Bird et Drizo, 2010).

Dans ce contexte, il est recommandé de minimiser la charge en carbone inorganique a I’entrée des
filtres a scories d’acier afin prolonger la stabilit¢ opérationnelle des réacteurs. Les résidences
isolées alimentées par des eaux souterraines issues de bassins calcaires présentent souvent une
alcalinité carbonatée élevée dans les eaux usées domestiques, ce qui accroit le risque de
précipitation prématurée de CaCO3. Bien que la nitrification dans les réacteurs biologiques
aérobiques soit un processus reconnu pour consommer 1’alcalinité en amont, des températures plus
basses peuvent altérer le métabolisme des archées (Metcalf & Eddy/AECOM, 2014), limitant la
fiabilité de la réduction de I’IC avant I’étape de traitement tertiaire. La conductivité hydraulique et
I’¢limination du P peuvent étre compromises des que le colmatage du filtre survient, et la remise
en ¢tat peut étre exigeante en main-d’ceuvre, nécessitant le remplacement des scories.
La recirculation de I’effluent a pH élevé provenant de filtres a laitier sidérurgique vers une fosse
septique a montré une réduction de 10 a 40 mg/L de la concentration en carbone inorganique
(Claveau-Mallet et al., 2020). En revanche, ces auteurs ont signalé que des débits de recirculation
¢levés piégeaient le CO2 atmosphérique. Dans le chapitre précédent il est montré que I’espace de
téte du réacteur biologique aérobie peut devenir une source de CO2 transportée par la tuyauterie
du systéme jusqu’au bassin de décantation recirculé, augmentant 1’IC dans ’eau. Un bassin de
décantation isolé de 1’air pourrait limiter cet échange gazeux, conduisant a une précipitation de
CaCO3 en amont. La recirculation d’une fraction de I’effluent des filtres réactifs peut constituer
une approche efficace, en élevant les niveaux de pH et en améliorant la disponibilité du calcium
dans les cuves en amont. Dans des conditions de débits de recirculation idéaux, un filtre a scories
a conduit a une concentration en IC plus faible, toutefois, la hausse du pH dans les fosses septiques
a montré que I’eau peut devenir une source de CO2, augmentant la concentration en IC (Claveau-

Mallet et al., 2020).
Les objectifs de ce travail étaient les suivants :

e Evaluer le potentiel de la recirculation vers un bassin de décantation clos pour réduire la
charge en carbone inorganique entrant dans wun filtre a scories d’acier.

Identifier les mécanismes régissant 1’¢limination du phosphore dans les filtres a scories
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sidérurgique domings par la précipitation Ca—P, en mettant particuliérement 1’accent sur les
roles de Ca*" et de OH".
e Développer un cadre de modélisation capable d’estimer la longévité opérationnelle des

filtres a scories en conditions de recirculation vers un décanteur.

5.2 Matériel et méthodes

Un systéme tertiaire de traitement septique sur site a ¢été construit a Grandes-Piles (Québec,
Canada). Le module de traitement tertiaire a été¢ intégré a une fosse septique conventionnelle a
I’¢échelle pilote, suivie d’une unité de traitement secondaire. Les réacteurs ont été opérés d’octobre
2023 a janvier 2024, durant les saisons d’automne et d’hiver, a I’intérieur d’un conteneur converti
en laboratoire. La température interne du conteneur a été maintenue entre 10 et 15 °C. Des eaux
usées résidentielles typiques (Tableau 5-1), ont été pompées depuis une station de relevage

raccordée a une branche du réseau d’égouts municipal.

5.2.1 Systéme de traitement secondaire

Le systéme pilote est illustré a la Figure 5-1. La fosse septique conventionnelle et les réacteurs a
biofilm ont été fabriqués a partir de réservoirs en polymere haute densité de 485 L, compartimentés
en deux chambres, et exploités avec un temps de rétention hydraulique de 1,5 j. Le support de
biofilm de 165 m*m? utilisé¢ dans les réacteurs a biofilm était le média Bionest, fabriqué par
Bionest. La technologie de support de biofilm Bionest est un ruban polymére inerte, fixe et
autoportant, con¢u pour maximiser la surface spécifique d’attachement microbien. Un systeme
d’aération a fines bulles, situé¢ a la base de la premiére chambre du réacteur de traitement
secondaire, a maintenu une concentration en oxygene dissous constante de 4,0 mg O-/L tout au
long du projet. Une pompe d’aspiration d’air a été installée sur la partie supérieure du réservoir

afin d’acheminer ’air riche en CO: vers le réacteur de neutralisation.
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Tableau 5-1 Composition des eaux usées influentes de la fosse septique de Grandes-Piles et de I’effluent

du biofilm.
Eaux usées Effluent du
Parametre Unités (WW) bi(r)ef:{alzlesu(r BaR)
DCO mg/L 580 40
DBOS5 mg/L 165 4
MES mg/L 259 5
NH4+ mg N/L 20 43
PT mg P/L 43 3.2
0-PO4 mg P/L 23 3.2
Ca2+ mg Ca/L - 11.3
pH - 7.2 7.1
Alcalinité mg CaCO3/L 167.7 84.6
Coliformes fécaux UFC/100mL 14,370,000 38,461
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Figure 5-1 Schéma des pilotes expérimentales montrant le courant latéral recirculé depuis les barils de
scories d’acier vers le bassin de décantation. Les points d’échantillonnage et leur identification sont
indiqués par des cercles sur le schéma.

5.2.2 Systéme de traitement tertiaire — filtres a scories d’acier

Un réservoir rectangulaire en polypropyléne d’une capacité de 146 L a été installé en aval du
réacteur biologique afin de favoriser les interactions physico-chimiques entre I’effluent secondaire
et les eaux recirculées provenant des filtres réactifs. Une pompe submersible a été installée dans le
compartiment non aéré du réacteur a biofilm, limitant ainsi les échanges avec ’air lors du transfert
de I’eau vers le bassin de décantation. Un clapet anti-retour a été placé a la sortie du réacteur
biologique pour empécher tout flux montant en provenance du systéme tertiaire. Le décanteur était
alimenté en deux périodes quotidiennes, reproduisant les pics d’utilisation typiques des systémes

de traitement sur site : 40 % du volume quotidien total durant la période matinale (9 h 00—12 h 00),
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et les 60 % restants ’aprés-midi (15 h 00-17 h 00). Les filtres a scories ont été exploités

différemment au cours de I’expérience, comme I’indique le Tableau 5-2

Tableau 5-2 Débit d’alimentation quotidien du bassin de décantation, provenant du réacteur a biofilm, au
cours des trois phases du projet : (1) filtres a laitier sidérurgique en paralléle avec recirculation a 100 % ;
(2) configuration en série sans recirculation ; (3) filtre a laitier A avec taux de recirculation de 50 %.

‘ Ratio de Débit de ‘ _
Phases Duration (d) . . Filtres a scories
Recirculation (%)  1’affluent (L/d)

1 37 100 220 A and B paralléle
2 31 0 220 A and B série
3 23 50 150 A

A Tlintérieur du bassin de décantation, trois chicanes verticales ont été installées en série afin
d’augmenter le temps de retention hydraulique et de limiter les courts-circuits hydrauliques. Un
couvercle en acrylique a été scellé a 1I’époxy sur la partie supérieure du réservoir pour 1’isoler de
I’air ambiant. L’effluent clarifi¢ du bassin de décantation était acheminé par gravité vers deux
filtres a laitier sidérurgique a flux ascendant et introduit a la base de chaque filtre afin d’assurer un
écoulement ascendant uniforme. Un débitmetre a été€ placé sur chaque conduite pour enregistrer le
débit, et le réglage du débit était effectué manuellement chaque jour afin de maintenir une
répartition équivalente de la charge en fonctionnement paralléle. Cette procédure a permis d’éviter
les écoulements préférentiels, d’assurer une charge hydraulique superficielle stable et de faciliter

I’évaluation comparative entre les filtres au cours des périodes des travaux.

Les filtres a scories étaient des barils étanches en PVC de 220 L. Un collecteur perforé, noyé dans
une couche de répartition en gravier de 26 mm, assurait une distribution homogéne de 1’eau
d’alimentation dans le baril et empéchait le colmatage a I’entrée du filtre. Le baril 1 était rempli de

200 L de laitier de four a arc électrique, disposé en deux strates égales : des granules de 3—5 mm
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en dessous, puis des granules de 2—3 mm au-dessus. Le baril 2 contenait 20 % (v/v) de laitier de
3—-5 mm dans la zone inférieure et 80 % de laitier de 2-3 mm dans la section supérieure. La porosité
moyenne du lit était de 0,50 = 0,03, ce qui donnait un temps de retention hydraulique des vides
calculé de 12 h, maintenu tout au long des phases grace a I’activation automatisée des pompes
d’alimentation et de recirculation. La recirculation des effluents a été mise en ceuvre via une station
de recirculation en aval et assurée par un systéme péristaltique renvoyant les effluents des filtres a
laitier vers le bassin de décantation. Des taux de recirculation de 100 %, 0 % et 50 % ont représenté
respectivement les Phases 1, 2 et 3 de 1’étude. Pour neutraliser le filtrat alcalin avant le rejet, un
baril de 220 L a été équipé d’un diffuseur a bulles. De ’air enrichi en CO: (= 800 ppm), prélevé
dans I’espace de téte du réacteur a biofilm, était injecté a 45 L/min, favorisant la dissolution rapide
du CO2, la formation d’acide carbonique et 1’ajustement du pH. Une petite chambre transparente
a été construite pour installer le moniteur de CO2 Wohler CDL 210 et placée sur le couvercle du

bassin de décantation au moyen d’un raccord de tuyauterie étanche a ’air.

5.2.3 Analyses sur échantillons de I’eau

Des échantillons des réacteurs ont été prélevés chaque semaine aux points d’échantillonnage INF,
ST, BR, SET, FA, FB et EFF, dont ’emplacement est indiqué a la Figure 5-1. Les analyses des
matieres en suspension totales (TSS), des orthophosphates (0-PO4) et de I’alcalinité ont été
réalisées au laboratoire local de Bionest conformément aux méthodes normalisées 2540-D, 4500-
P-E et 2320B (APHA et al., 2012). Les concentrations en carbone inorganique ont été¢ déterminées
a partir des fractions d’alcalinité carbonatée et bicarbonatée, comme présenté dans le chapitre 4.
Les échantillons destinés a la demande chimique en oxygene (DCO), au phosphore total (Py), au
calcium (Ca?") et aux coliformes fécaux ont ét¢ envoyés a un laboratoire externe (Eurofins) pour
analyse. Le pH et la température de 1’eau ont été mesurés dans le conteneur converti en laboratoire

au moment de I’échantillonnage a I’aide d’un pH-métre/conductimeétre YSI Pro 1030.
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5.2.4 Modélisation du décanteur et des filtres a scories

La modé¢lisation physico-chimique du bassin de décantation et des filtres a scories d’acier a été
réalisée a I’aide de modules PHREEQC intégrés a MATLAB (Charlton et Parkhurst, 2011). Afin
de reproduire les caractéristiques des eaux usées domestiques, le phosphate a été représenté par
KoHPO+ et KH2POs4, le carbone inorganique par NaHCOs et Na.COs, et le calcium par CaCl.. En
outre, NaOH et HCI ont été ajoutés pour 1’étalonnage du pH. Une injection de CO- a été utilisée
pour représenter I’intrusion gazeuse dans le bassin de décantation durant les phases 1 et 3. Les
frontiéres du réacteur ont été définies par le volume du réacteur et par des bilans de masse entre les
flux influents et effluents, ce qui a permis, via des scripts de calcul, de déterminer les conditions
d’équilibre entre les phases solide, liquide et gazeuse (équ. 5.1). Le bassin de décantation a été
simulé sur des cycles de 8 h, I’alimentation s’effectuant pendant les 3 premicres heures a partir des

eaux BR et du débit de recirculation continu.

VBR + Vrecire = VseT (eq.5.1)

QgRr " Cer + Qrecirc * Crecirc = Qset * CsgT

Ou V représente le volume d’eau a chaque pas d’itération, Q le débit d’eau et C la concentration
ionique. Le modéle P-Hydroslag (Claveau-Mallet et al., 2018) a ét¢ employé pour simuler
I’¢élimination du phosphore (P) et du carbone inorganique (IC). Ce mode¢le a constamment montré
des résultats fiables pour évaluer I’efficacité d’élimination du phosphore par les filtres et estimer
la longévité opérationnelle des filtres a scories a court et 2 moyen termes, notamment en ce qui
concerne les courbes de pH, 1’alcalinité et le comportement de lixiviation du calcium. Les produits
de solubilit¢ de I’hydroxyapatite (HAP) et de la calcite (CAL) ont été fixés a 107 et 1075,
respectivement, en accord avec les valeurs rapportées dans la littérature (Jiang et al., 2017). Le pH
initial pour chaque phase de simulation a été ajusté sur la base des données expérimentales obtenues
au point d’échantillonnage SET. La composition chimique des scories a été simplifiée en CaO-0,3

CaCl.. Un bloc EQUILIBRIUM_PHASE a été défini pour prendre en compte la précipitation de
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I’hydroxyapatite et de la calcite. Le pH maximal de 11,5 observés dans les effluents des filtres

réactifs a été utilisé comme pH de saturation initial.

Avant de simuler les barils de scories, une itération d’équilibre des phases a été réalisée afin de
stabiliser la chimie de la solution d’alimentation. La calcite (CaCQOs) a été retenue comme précipité
minéral stable du carbone inorganique. Les réactions physico-chimiques en colonne ont été
simulées a I’aide des modules RATES, KINETIC et TRANSPORT de PHREEQC, en discrétisant
chaque réacteur en 12 cellules et en imposant un seuil de convergence de 1 x 1076, L’épuisement
du filtre réactif a été défini lorsque le pH de 1’effluent descendait en dessous de 10 ou lorsque le

phosphore total dépassait 1 mg P/L.

Le modele P-Hydroslag a été amélioré par I’implémentation d’une nouvelle phase d’hydroxyde de
calcium (Tableau 5-3). Cette phase a été ajoutée afin de prendre en compte les réactions chimiques
concurrentes en milieu alcalin. Sous 1’addition des réactions de 1’hydroxyde de calcium, le pH
augmente rapidement dans les zones d’alimentation et stimule la dispute par le Ca2+. Cette réaction

vise a reproduire les effets des surfaces déprotonées.

Tableau 5-3 Hydroslag model rate equation and equilibrium constant integrated for calcium hydroxide
binding reactions.

Phase Equation de dissociation Indice de saturation Ksp
Hydroxyde de Ca(OH), & Ca?* + 2 Slcaon 10-5.3
: 2+ -2
calcium . OH- = log <{Ca HOH™} ) (Rumble,
KspCaOH 2004)

Les simulations du décanteur ont été paramétrées avec les débits de conception et exécutées a partir
des données de qualité de 1’eau déterminées en laboratoire pour les effluents du réacteur a biofilm
ainsi que pour le courant de recirculation associé. Dans PHREEQC, le mode mixte d’introduction
des données a été utilisé : le débit de recirculation du filtre réactif a été maintenu constant, tandis

que des lots d’alimentation intermittents €taient introduits durant les trois premicres heures de
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chaque cycle opérationnel, conformément a la procédure du chapitre 4. La boucle itérative a été
arrétée dés que les écarts de concentration entre deux cycles successifs sont passés sous le seuil de
convergence de 1 x 1073. L étalonnage du pH et du carbone inorganique du bassin a été réalisé par

addition de CO- dans le bloc REACTION.

Les filtres a scories ont été modélisés simultanément avec le cadre P-Hydroslag, et des réactions
supplémentaires de Ca(OH): ont été introduites pour sonder des scénarios a biais alcalin. Chaque
cellule de calcul correspondait a une heure du HRTv dans les filtres, permettant une analyse
spatialement résolue des profils d’élimination du phosphore le long de la longueur du baril. Les
simulations des filtres a scories ont utilisé un influent synthétique reproduisant la composition
chimique de I’eau du bassin de décantation, a 1’exception du Filtre B durant la phase d’exploitation

en série, pour lequel les caractéristiques FA ont été appliquées.

5.3 Résultats et discussions

5.3.1 Elévation des concentrations en carbone inorganique observée dans un

bassin de décantation scellé

Les résultats des analyses de pH, a I’alcalinité, au carbone inorganique et aux concentrations en
calcium dans les effluents du réacteur a biofilm (BR) et du bassin de décantation (SET) pour chaque
phase de recirculation sont présentés a la Figure 5-2. Dans 1’effluent du traitement biologique, les
valeurs de pH sont demeurées entre 6,9 et 7,3, proches de la neutralité. Cette condition est
compatible avec la plage de pH ciblée typiquement observée dans les procédés de traitement
secondaire aérobie (Metcalf & Eddy-AECOM, 2014) et satisfait aux exigences réglementaires du
Québec pour le rejet des eaux usées dans des lits d’infiltration (MDDEP, 2009). La stabilité de la
chaine de traitement a été directement influencée par les caractéristiques des eaux usées provenant

de la station de relevage et par le réacteur a biofilm déja en régime établi.

Le mélange de I’eau traitée secondairement avec 1’effluent recirculé des filtres a scories a porté les
niveaux de pH a environ 10,4 et 9,7 sous des conditions de recirculation respectives de 100 % et
50 %. Des études antérieures ont rapporté des pH autour de 9,0 pour des fosses septiques non

couvertes sous 50 % de recirculation (Claveau-Mallet et al., 2015), ainsi que 8,9 et 9,8 dans des
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bassins de décantation non isolés en imposant des recirculations de 50 % et 75 %, respectivement
(Chapitre 4). Ces constats suggerent que I’exploitation dans un bassin de décantation clos conduit

a des eaux de pH plus ¢€levé que dans des fosses septiques et des bassins de décantation non isolés.

L’alcalinité a augmenté de maniere marquée durant les phases de recirculation, passant de 78 mg
CaCOs/L (BR) a 178 mg CaCOs/L a 100 % de recirculation, et de 70 mg CaCOs/L (BR) a 115 mg
CaCOs/L a 50 % de recirculation. Pendant la phase 2, lorsque la recirculation en provenance des
filtres a scories a été interrompue, une hausse soudaine de 1’alcalinité jusqu’a 118 mg CaCOs/L a
été observée au BR, principalement due a une hausse soudaine de 1’alcalinité des eaux usées brutes.
Malgré la consommation d’une fraction de 1’alcalinité au cours du traitement aérobie, les

concentrations sont demeurés comparables a ceux des périodes avec recirculation active.

—>»—BR —H&—SET 100% «+++@-+--SET 0% = =/ - SET 50%
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Figure 5-2 Résultats expérimentaux du suivi du pH (a), de I’alcalinité (b), du carbone inorganique (IC) (c)
et du calcium (d) dans les effluents du BR et du SET. Les phases de recirculation sont présentées dans
I’ordre 100 % (fiits en parallele), 0 % (fiits en série) et 50 % (filtre A uniquement).
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Figure 5-2 Résultats expérimentaux du suivi du pH (a), de 1’alcalinité (b), du carbone inorganique (IC) (c)
et du calcium (d) dans les effluents du BR et du SET. Les phases de recirculation sont présentées dans
I’ordre 100 % (flts en parallele), 0 % (fiits en série) et 50 % (filtre A uniquement). (suite)

En milieux alcalins, le carbone inorganique se présente majoritairement sous forme bicarbonatée
et carbonatée, susceptibles de précipiter en carbonate de calcium (CaCOs) en présence d’ions
calcium libres (Cole and Prairie, 2024). Toutefois, les analyses d’alcalinité partielle et totale ont
montré une augmentation de la fraction carbonatée, révélant un apport de CI inattendu au sein du
bassin de décantation. Les concentrations de CI mesurées dans les eaux du BR sont passées de 18,6
mg/L et 16,8 mg/L a 29,5 mg/L et 28,2 mg/L dans les effluents du SET lors de recirculations de
100 % et 50 %, respectivement.
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La hausse observée du carbone inorganique dissous indique un apport continu de CO: indépendant
des échanges atmosphériques. Les mesures dans I’espace de téte du bassin de décantation clos ont
montré des niveaux de CO:z de 1 200—1 300 ppm, comparables a ceux rapportés pour des réacteurs
biologiques fermés (Bove et al., 2018). A I’inverse, le CO2 mesuré dans 1’air ambiant du conteneur
est demeuré a 400—-800 ppm, démontrant que le couvercle en acrylique du bassin de décantation

faisait office de piége a gaz.

Le bassin de décantation, alimenté par une pompe submersible située dans la seconde chambre du
réacteur a biofilm et équipé d’un dispositif anti-retour en ligne, a éliminé le contournement d’air
entre les espaces de téte des réacteurs rapporté précédemment par (Chapitre 4). Cette conception
implique que le CO: non dégazé véhiculé par I’effluent du réacteur a biofilm peut devenir une
source significative de carbone au sein de la filiere de traitement. En élevant le pH par recirculation
en dérivation de I’effluent alcalin des filtres réactifs a scories, une grande fraction de ce CO: peut

étre convertie en especes carbonatées.

Avec I’élévation du pH et a 12 °C, on s’attend, selon la loi de Henry, a un apport supplémentaire
de 4,3—7,0 mg C/L de CO:2 non converti en provenance du réacteur a biofilm. Dans les systémes
intégrant un traitement secondaire, cet exces de carbone inorganique devient problématique, car le
CO: dissous reste piégé en solution et peut accélérer I’épuisement des filtres. Le bilan de masse
(Figure 5-3) met également en évidence un apport externe de 3,4 g C/d vraisemblablement issu des
gaz de I’espace de téte du décanteur. Toutefois, aucune diminution corrélée de la DCO n’a été

observée et I’origine du CO2 mesuré en té€te du réacteur demeure indéterminée.

Les simulations du flux de CO: dans I’espace de téte du bassin de décantation ont abouti a des
quantités piégées d’environ 1,4 mol/j et 0,9 mol/j pour des taux de recirculation de 100 % et 50 %,
respectivement. Les limites du bassin ont ét¢ modélisées comme hermétiquement closes, isolant
les échanges d’air entre le conteneur et le bassin de décantation. Les indices de saturation obtenus
a partir des simulations de ’effluent du réacteur a biofilm mélangé au courant latéral recirculé ont
indiqué une légere saturation vis-a-vis de la calcite, IS = 0,045, ce que se trouve proche de
I’équilibre. Selon 1’équilibre chimique modélisé pour cette solution alcaline, le CO: dissous était
majoritairement converti en ions carbonates, maintenant des concentrations ¢levées de CI dans le

bassin de décantation.
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Figure 5-3 Bila de masse du flux de carbone inorganique dans la filiére du traitement tertiaire

5.3.2 Enlévement du phosphore par les filtres a scories

La Figure 5-4 synthétise les résultats analytiques des échantillons d’eau prélevés aux filtres a
scories A (FA) et B (FB). En opération des barils en paralléle (Phase 1), les deux filtres ont produit
des effluents d’un pH moyen d’environ 11,5. Ces données confirment que des granulométries de
2-3 mm et de 3—5 mm atteignent des pH d’équilibre similaires, bien que la surface spécifique des
scories plus fines soit environ 1,5 fois plus élevée (Claveau-Mallet et al., 2018). Lorsque les filtres
a scories ont été¢ exploités en série, le filtre A suivi du filtre B, pendant I’interruption de la
recirculation (Phase 2), le TRHv de chaque filtre a ét€¢ maintenu a 12 heures (soit un TRHv cumulé
de 24 heures). Dans ces conditions, le pH dans FA a atteint 11,6 et est demeuré identique dans FB.

Ce résultat indique que le systéme a atteint le pH de saturation pour un fonctionnement 8 TRHv de
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12 h. En Phase 3, une recirculation de 50 % a été mise en ceuvre et un pH de 10,5 a été mesuré dans
FA.
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Figure 5-4 Résultats expérimentaux du suivi du pH (a), de I’alcalinité (b), du carbone inorganique (IC) (c)
et du calcium (d) dans les effluents des filtres a scories A et B. Les phases de recirculation sont présentées
comme suit : 100 % (barils en parallele), 0 % (barils en série) et 50 % (filtre A uniquement).
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Figure 5-4 Résultats expérimentaux du suivi du pH (a), de I’alcalinité (b), du carbone inorganique (IC) (c)
et du calcium (d) dans les effluents des filtres a scories A et B. Les phases de recirculation sont présentées
comme suit : 100 % (barils en parallele), 0 % (barils en série) et 50 % (filtre A uniquement). (suite)

Les analyses des concentrations en calcium aux rapports de recirculation de 100 % et 0 % montrent
une tendance décroissante (Figure 5-4d). Cela s’explique principalement par la capacité finie de
libération du Ca au cours du temps. L’analyse des barils utilisés en parall¢le et en série a donné des
concentrations similaires dans FA et FB a chaque phase. Bien que des concentrations plus élevées
aient été¢ mesurées au début de I’expérience, 1I’augmentation de Ca?*" durant la Phase 1 a été de 26,5
mg/L, tandis qu’en Phase 2 une augmentation de 47 mg/L dans FA et de 2,6 mg/L dans FB a été
observée. Cela indique que des teneurs plus €levées en Ca?" et en OH™ a I’entrée des filtres ont

ralenti la libération de calcium jusqu’a I’atteinte de la saturation.
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Une capture de carbone inorganique a été observée dans les filtres, comme 1’illustre la Figure 5-4.
En Phase 1, les concentrations de CI ont diminu¢ de 28,8 a 11,6 mg/L dans FA et FB. La
précipitation de CaCOs dans les réacteurs a scories peut conduire a une perte de réactivité par dépot
de surface et affecter la conductivité hydraulique par réduction du volume de pores. A I’inverse,
I’opération en série a entrainé une chute de la CI de 28 mg/L dans SET a 20 mg/L. dans FA, se
stabilisant a 19 mg/L dans FB. Ainsi, le filtre A a agi comme réacteur principal, tandis que le filtre
B a assuré le polissage. Ce comportement distinct observé dans les réacteurs configurés en série
concorde avec des résultats récents indiquant que les systémes de colonnes a scories présentent des
cinétiques de précipitation atténuées lorsqu’ils sont alimentés par des effluents alcalins (Vu et al.,

2021).

Les résultats ponctuels de FA et FB présentés a la Figure 5-5 montrent des concentrations de
phosphore supérieures a 1,5 mg P/L durant la phase de recirculation a 100 %, ne satisfaisant donc
pas au critére d’élimination du phosphore de 1,0 mg/L requis pour les systemes de traitement
tertiaire (MDDEFP, 2009). La faible variation des concentrations de phosphore entre les deux
barils indique qu’augmenter la proportion de scories a granulométrie plus fine (2—3 mm) n’a pas
procuré d’avantage pour I’élimination du P a court terme. Il a d’abord été émis 1’hypothese que les
scories avaient déja été épuisées par altération avant I’installation du filtre, compte tenu de la faible
efficacité d’élimination du phosphore au cours de la premiere phase. Cette hypothése se renforce
lorsque I’on compare les présents effluents aux études a 1’échelle laboratoire, qui rapportent
systématiquement des concentrations en phosphore a la sortie des colonnes réactives inférieures a

0,1 mg P/L (Claveau-Mallet et al., 2015 ; Penn et al., 2020).

Selon le pH du systéme et les concentrations de calcium disponibles, le phosphore peut précipiter
sous forme de phosphates de calcium, principalement sous la forme de minéraux stables tels que
I’hydroxyapatite (Liira et al., 2009), et peut également co-précipiter avec des composés comme le
carbonate de calcium (CaCOs) (Song et al., 2002). La compétition entre le phosphore et le carbone
inorganique pour les ions calcium disponibles est reconnue dans la littérature comme un facteur
critique susceptible de conduire a une perte d’efficacité des scories pour la précipitation
d’hydroxyapatite (Liira et al., 2009). Un phénomene inattendu a été observé lors de 1’interruption

de la recirculation, suggérant que des mécanismes autres que la précipitation ont pu influencer
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I’¢élimination du phosphore dans les barils. Pendant la Phase 2, la concentration en phosphore chute
rapidement de 1,6 mg P/L a 0,4 mg P/L dés la premicre semaine d’échantillonnage de FA, puis se
stabilise a 0,2 mg P/L aprés 10 jours. Les concentrations de phosphore dans FB ont été
constamment identiques a celles observées dans FA, ce qui suggére un effet limitant a 1’intérieur
des réacteurs méme avec un TRHv total de 24 heures lorsque les deux réacteurs sont exploités en

série.
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Figure 5-5 Concentrations de phosphore total dans les effluents des filtres a scories sous des taux de
recirculation de 100 % (barils en parallele), 0 % (barils en série) et 50 % (filtre A uniquement).

La reprise de la recirculation a un taux de 50 % a entrainé une augmentation des concentrations de
phosphore dans FA, variant entre 0,4 et 0,9 mg P/L sous un pH influent de 9,7. La comparaison
des résultats obtenus pour le pH, 1’alcalinité, le CI, et les concentrations de phosphore dans les
influents et les effluents avec les travaux antérieurs (Vu et al., 2021) suggere que le pH alcalin de
I’influent joue un réle déterminant dans ’efficacité d’élimination du phosphore dans les filtres a
scories. L’indice de saturation vis-a-vis de 1’hydroxyapatite est IS > 20,0 et, si 1’équilibre
thermodynamique était atteint, le phosphore résiduel ne serait que de 6 x 107'° mg P/L. La
lixiviation des ions calcium (Ca?*) a partir des scories dépend fortement de la chimie de la solution,

diminuant généralement & mesure que le pH de la solution se rapproche du pH de saturation des
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scories (Ma et al., 2022). A I’inverse, I'utilisation de la recirculation pour retirer les carbonates
augmente les concentrations d’ions hydroxyde (OH") a I’alimentation des barils, ce qui peut freiner

la dissolution des scories, comme I’ont signalé¢ Edgar et al. (2022).

S’agissant de I’élimination des phosphates par des mécanismes d’échange d’ions, les processus de
sorption a la surface des scories sont également trés importants. La surface des scories, riche en
calcium, attire des anions tels que les orthophosphates (0-PO.) et les carbonates (COs*") (Li et al.,
2016). Des conditions de pH ¢élevé tendent a induire la déprotonation des sites de surface,
augmentant la charge nette négative (Lalley et al., 2016) et réduisant ainsi I’efficacité d’adsorption
du phosphore (Klimeski et al., 2012). Les ions hydroxyde (OH") sont en compétition avec les ions
phosphate (0-POs) pour les sites de sorption et pour les ions calcium disponibles (Liu et al., 2011).
Une augmentation des concentrations en OH™ peut conduire a la formation d’une couche a charge
négative a la surface des scories, diminuant I’affinité du matériau pour les ions phosphate (Xue et

al., 2009).

5.3.3 Estimation de I’enlévement du phosphore par I’intégration de la réaction

de Ca(OH):

Les projections de longévité des filtres ont été principalement simulées en utilisant comme
parametres d’entrée le CI influent, les concentrations de phosphore et les valeurs de pH des
effluents des filtres a scories. Les scénarios analysés dans cette étude ont été simulés a I’aide du
modele P-Hydroslag original et du modele modifié proposé, comme illustré a la Figure 5-6. Le
modele P-Hydroslag a estimé une élimination du P plus élevée que les résultats mesurés dans les
effluents des barils aux taux de recirculation de 50 % et 100 %. Deux hypothéses ont été examinées
: I’effet du lessivage de Ca** en fonction du pH de I’eau dans le filtre et 1’élimination du phosphore
sous des conditions de pH influent €élevé. Dans ces modeéles, le lessivage du calcium est introduit

comme une interaction avec la solution aqueuse et le pH de saturation.

Bien que les concentrations de CI dans les influents du Baril A aient été similaires au cours des
trois phases, 1’efficacité observée d’¢limination du phosphore s’est améliorée a des niveaux de pH

influent plus faibles. Par conséquent, en intégrant les équations des réactions de Ca(OH): dans le
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modele, la concordance avec les teneurs en phosphore observées expérimentalement s’en est

trouvée nettement améliorée.
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Figure 5-6 Concentration de phosphore dans chaque cellule simulée d’un baril unique (filtre A) selon le
modele P-Hydroslag original (ligne continue - 1) et le modele P-Hydroslag amélioré (ligne pointillée - 2).

Pour analyser les résultats de modélisation, chaque filtre a été subdivisé en sections correspondant
a 1 heure de TRHv, pour un total de 12 segments. Les résultats de simulation ont été comparés
entre le modele P-Hydroslag original (Courbes 1 - lignes continues) et le modéle amélioré intégrant
des effets de liaison dépendants du pH (Courbes 2 - lignes pointillées). Sous des conditions
d’influent & pH proche de la neutralité, les concentrations en P étaient relativement similaires
durant les 4 derniéres heures de TRHv dans le filtre a scories. Les deux modéles ont indiqué que la
plus grande part de I’élimination du phosphore se produisait majoritairement dans les six premieres
cellules du réacteur. Les simulations des Courbes 1 a pH influent élevé (9,7 et 10,4) ont fourni des
concentrations en phosphore inférieures aux mesures de laboratoire, avec des écarts plus marqués
a pH 10,4. Dans les deux modg¢les, I’augmentation du pH de I’influent a entrainé une linéarisation
de la courbe d’élimination, ce qui suggere que les changements des caractéristiques de la solution
influencent notablement les cinétiques des réactions physico-chimiques d’élimination du

phosphore au sein des filtres a scories.
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Le P-Hydroslag est un modele robuste, précédemment utilisé pour des simulations de court terme
de filtres a scories raccordés a des fosses septiques (Claveau-Mallet et al., 2018) et a des bassins
de décantation non isolés exposés a 1’air atmosphérique (Chapitre 4). Ces simulations ont
généralement restitué des concentrations en phosphore proches des analyses de laboratoire des
effluents traités. Dans le modele P-Hydroslag, I’élimination du phosphore est principalement régie
par la précipitation d’hydroxyapatite, le CI entrant en compétition pour les ions calcium disponibles
via la précipitation de calcite. Toutefois, il a €t¢ montré que les concentrations de CI au cours des
trois phases expérimentales sont demeurées dans la plage étroite de 28,2-29,5 mg/L, ce qui suggere
que des facteurs autres que le CI et ’alcalinité peuvent influencer I’efficacité¢ d’élimination du
phosphore. Cet effet est particulierement évident dans les réacteurs en série durant la Phase 2,
comme I’illustre la Figure 5-6. Les effluents de colonnes a 1I’échelle laboratoire remplies de scories
EAF atteignent typiquement des concentrations en phosphore inférieures a 0,06 mg P/L (limite de
détection de 0,02 mg P/L en chromatographie). En revanche, les concentrations en phosphore
mesurées dans les effluents des Barils A et B étaient légérement variables mais restaient

systématiquement supérieures a 0,1 mg P/L.
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Figure 5-7 Concentration simulée en phosphore total dans le filtre A (1-12 h) et le filtre B (13—24 h)
durant la phase 2 (barils en série) selon le script P-Hydroslag modifié.
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Les scories d’acier utilisées dans ces études sont riches en calcium et ont été modélisées a 1’aide
de la formule stecechiométrique : aCaO-2(1 —aCaO)NaOH-aCaCl.CaCl., ou les coefficients aCaO,
et aCaCly permettent des ajustements itératifs en fonction de I’épuisement des scories. La
libération de CaO dépend du pH de saturation du réacteur et est proportionnelle a la surface
spécifique des scories, des taux de libération plus faibles étant attendus dans les cellules les plus
alcalines. Les concentrations de calcium durant les phases de recirculation a 100 % et 0 %
correspondaient étroitement aux résultats de laboratoire, ce qui renforce I’exactitude du modele

(Figure 5-8).
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Figure 5-8 Concentration de calcium dans FA et FB selon la modification de modéle proposée et les
analyses expérimentales, lors de 100 % de recirculation (barils en parallele) et 0 % de recirculation (barils
en série).

En plus de la précipitation d’hydroxyapatite, les matériaux réactifs peuvent éliminer le phosphore
par des mécanismes d’adsorption (Blaney et al., 2007 ; Liu et al., 2011). Toutefois, & mesure que
la concentration en ions OH™ augmente et que le pH s’¢éleéve, davantage de sites de surface se
déprotonent, ce qui réduit leur affinité pour la fixation des anions. Des expériences menées avec

des scories d’acier ont montré une diminution de 1’efficacité d’élimination du phosphore lorsque
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le pH de la solution atteint des valeurs comprises entre 9,0 et 11,0 (Vu etal., 2021). Ce déplacement
induit par le pH est crucial, car le phosphate, présent majoritairement sous forme HPO+* ou PO+*~
a pH ¢levé, est repoussé par des surfaces chargées négativement. En conséquence, 1’intégration
dans le modele P-Hydroslag de vitesses de réaction entre Ca?" et OH™ pour représenter la liaison
de surface a amélioré la convergence entre les effluents simulés et expérimentaux dans cette étude.
L’indice de saturation simulé¢ pour Ca(OH): indiquait une sous-saturation vis-a-vis de la
précipitation dans le filtre a scories ; néanmoins, des conditions fortement alcalines favorisent la
formation d’especes solubles de Ca(OH)., limitant potentiellement les ions Ca?* libres disponibles
pour la complexation ternaire du phosphate. In fine, I’effet dominant de concentrations élevées
d’OH™ — entrainant des surfaces fortement déprotonées et négativement chargées — est une
diminution de la captation globale du phosphate, a la fois par répulsion électrostatique directe et
par la promotion d’une adsorption compétitive des ions Ca**. Kosmulski (2016) a rapporté qu’a
des pH supérieurs a environ 9-10, les baisses d’efficacité d’adsorption du phosphate sont fortement

influencées par ces interactions ¢lectrostatiques.

5.3.4 Estimation des coilits d’implantation et d’entretien d’un systeme de

traitement tertiaire

Une estimation simplifiée des colits d’implantation de systémes septiques pour le traitement des
eaux usées d’une maison de trois chambres est présentée ici. Une configuration de traitement
secondaire a biofilms a ét¢ comparée a une filicre de traitement tertiaire sous le débit de
recirculation de 50%. Les valeurs présentées dans le Tableau 5-4 correspondent aux colits annuels
de I’investissement de I’implantation (amortis sur 20 ans) et du remplacement des barils a scories.
Un systéme septique conventionnel peut couter $ 7 500 (Claveau-Mallet et al., 2020). Un facteur
de 40% a été ajouté a un réservoir a biofilms en fonction de la complexité opérationnelle et du
matériau de remplissage ($ 10 500). Les calculs en échelle réelle ont pris en compte un débit
quotidien de 1620 1/j pour le décanteur et filtres a scories enterré en béton. Les colits de vidange
des boues de la fosse septique et du réacteur a biofilms sont également discriminés dans le Tableau
5-4. La fréquence de remplacement des barils a été estimée pour chaque 2 ans selon les longévités

du Chapitre 4 et I’intervalle des entretiens du systeme septique. Il est a noté que ces colts
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représentent des estimations et n’incluent pas la main-d’ceuvre ni les colits associés au

développement de produit.

Tableau 5-4 Comparaison de 1’estimation des coflits annuels entre un systéme septique de traitement
secondaire avancée et une filiere de traitement tertiaire avec un filtre a scories en recirculation vers un

décanteur.
Traitement Traitement
Cofits d'implémentation et d'entretien secondaire tertiaire a scories
avancé d'acier
Installation d’un systéme septique
conventionnel
Fosse septique $ 375,00 $ 375,00
Réacteur a biofilm $ 525,00 $ 525,00
Vidange des systémes septiques
Fosse septique $ 125,00 $ 125,00
Réacteur a biofilm $ 125,00 $ 125,00
Décanteur
Cuve en béton - $ 75,00
Barils de 200 L - $ 5,00
Tuyauterie et plomberie - $ 10,00
Filtres a scories d’acier
Cuve en béton $ 75,00
Barils de 200 L - $ 12,50
Scories d’acier - $ 30,00
Tuyauterie et plomberie - $ 10,00
Pompe - $ 15,00
Remplacement des filtres a scories d’acier
Barils de 200 L - $ 125,00
Scories d’acier - $ 300,00
Tuyauterie et plomberie - $ 70,00
Dépot final des scories - $ 250,00
Total $1.150,00 $2.127,50

Les colts annuels d’un systéme septique conventionnel est d’environ $ 500 et du traitement
secondaire a biofilms de $ 1150. Toutefois, le traitement tertiaire entrainerait une dépense

supplémentaire d’environ 1 000 $. Cette hausse s’explique principalement par la faible longévité
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des filtres a scories. Lors de la ventilation des cofits dans le tableau, on constate qu’environ 35 %
du cofit du traitement tertiaire correspond au remplacement des barils. Dans un scénario ou le filtre
resterait opérationnel pendant six ans, comme estimé au chapitre 4, aprés ¢élimination préalable du
carbone inorganique, le prolongement de la durée de vie ramenerait le colit de remplacement des

barils au tiers, ce qui se traduirait par un colt d’exploitation total d’environ 1 650 §.

5.4 Conclusion

Ce projet déméle les roles couplés du pH, du carbone inorganique et de la chimie de surface des
scories dans des filtres a scories de four a arc électrique (EAF) a 1’échelle réelle traitant des

effluents septiques réels. Trois conclusions principales émergent :

e Les bassins de décantation clos concentrent le CO: et augmentent le CI. Des niveaux de
CO:2 dans I’espace de téte de 1 200—1 300 ppm ont généré des charges de CI (=29 mg C/L)
qui ont compétitionné avec le phosphate pour le Ca** et favorisé la formation de calcite au
détriment de I’hydroxyapatite.

e La recirculation a pH élevé réduit la disponibilité en Ca?" et déprotone les surfaces des
scories. Un pH influent > 9,7 a diminué le relargage de Ca**, conféré une charge nette
négative aux surfaces des scories et réduit 1’affinité pour PO4+*", produisant des effluents a
P > 1,5 mg/L. L’arrét de la recirculation a rétabli un pH proche de la neutralité, accru la
libération de Ca** et permis d’atteindre durablement P < 0,4 mg/L en effluent.

e Recommandations de conception pour des applications décentralisées. Pour que des filtres
a scories EAF respectent < 1 mg P/L, les conditions d’influent devraient étre contrdlées a
pH 7-9 et CI <20 mg C/L. Des options incluent le dégazage ou le stripping du CO: dans
le décanteur, la limitation des taux de recirculation, ou la pré-acidification des eaux a forte
alcalinité. La formulation P-Hydroslag amendée présentée ici capture ces dépendances et

peut étre mobilisée pour le dimensionnement prédictif et I’évaluation de la durée de vie.

Globalement, ces données mettent en garde contre I’emploi indiscriminé de taux de recirculation
¢levés et de réacteurs amont clos. A 1'inverse, une stratégie équilibrée qui abaisse le CI tout en

préservant un relargage suffisant de Ca®" est essentielle pour libérer le plein potentiel des matériaux



92

a base de scories d’acier en vue d’une ¢limination du phosphore durable et a faible maintenance

dans les systémes sur site.
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CHAPITRE 6 IMPACT DE L’ELEVATION DU PH SUR
L°’EFFICACITE ET LA LONGEVITE DES FILTRES A SCORIES
D’ACIER POUR L’ELIMINATION DU PHOSPHORE

6.1 Contexte

L’eutrophisation, provoquée par des apports excessifs de phosphore (P) dans les écosystemes
aquatiques, demeure une menace majeure pour la qualité des milieux aquatiques, particulierement
dans les petites collectivités ou les installations de traitement décentralisé des eaux usées (fosses
septiques, lagunes, filtres plantés). Les masses de P peuvent entrainer des proliférations algales
nuisibles, des épisodes d’hypoxie et une perte de biodiversité, dégradant ainsi la qualité de 1’eau
(Smith et al., 1999). Les procédés conventionnels d’élimination du phosphore, tels que la
précipitation chimique et les procédés biologiques, sont souvent associés a des colits d’exploitation
¢levés et a la complexité des installations (Cornel et Schaum, 2009 ; Bunce et al., 2018). En
conséquence, 1’intérét pour des alternatives durables et économiquement viables ne cesse de

croitre.

Les scories d’acier, sous-produits des procédés sidérurgiques tels que le four a arc €lectrique (EAF)
ou le convertisseur a oxygene (BOF), conférent une alcalinité élevée et une capacité d’enlévement
importante de phosphates (Li et al., 2016). Leur utilisation répond simultanément aux
problématiques de gestion des sous-produits industriels et a la recherche de solutions a faible cofit
pour 1’épuration des eaux. Deux voies principales gouvernent I’abattement du P : (i) la dissolution
de CaO suivie de la précipitation de phases calciques (hydroxyapatite) et (ii) I’adsorption du o-PO4

sur les sites protonés de la surface (Lee et al., 2012 ; Yasipourtehrani et al., 2019).

L’efficacité¢ de ces mécanismes dépend fortement du pH de I’affluent et, par conséquent, de la
charge de surface nette du matériau (Park et al., 2017). Le point de charge zéro (PCZ) des scories
EAF se situe généralement entre pH 10,5 et 11,0 (Ahmad et al., 2018). Le PCZ est le pH auquel la
surface d’un matériau présente une charge nette nulle, les sites protonés positifs y équilibrant
exactement les sites déprotonés négatifs (Kosmulski, 2009). En-dessous, la surface est globalement

positive et attire les anions phosphates, tandis qu’au-dessus elle devient négative, limitant
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I’adsorption (Tang et al., 2014). Par ailleurs, des pH tres alcalins réduisent la solubilit¢ du CaO

libre, freinant la libération de Ca2+ nécessaire a la précipitation (Yan et al., 2024).

La durée de vie des filtres décroit souvent plus vite que prévu a cause de la passivation des surfaces,
de I’encrassement physique et de la précipitation de carbonates lorsque 1’alcalinité est élevée
(Claveau-Mallet et al., 2018). Des stratégies telles que la recirculation partielle des effluents,
I’ajustement de la granulométrie ou la combinaison avec d’autres matériaux ont été proposées pour
prolonger la réactivité. Toutefois, I’augmentation des taux de recirculation peut rapprocher le pH

a la plage du PCZ et compromettre les performances des filtres a scories (Chapitre 5).

Cette étude vise a : (1) quantifier 'impact de différents taux de recirculation (50 %, 75 %, 100 %
et 125 %) et de deux modes d’alcalinisation (eau saturée en scories et injection de NaOH) sur
I’élimination du phosphore dans des colonnes de scories EAF a 1’échelle laboratoire ; (2)
caractériser I’évolution du pH, de la libération de Ca2+ et de I’efficacité de précipitation/adsorption
au cours du temps ; et (3) calibrer un modele mécaniste sous PHREEQC afin de déterminer le taux
de recirculation optimal vers un décanteur et la fenétre de pH d’alimentation des filtres a scories.
Les résultats fourniront des lignes directrices pour la conception et I’exploitation de filtres a scories
dans une filiére en recirculation pour le traitement des eaux usées domestiques des résidences

isolées.

6.2 Matériels et méthodes

6.2.1 Préparation de la solution synthétique

Les solutions synthétiques destinées a 1’alimentation des quatre systémes ont été préparées chaque
semaine (Tableau 6-1), en se basant sur les concentrations en phosphore mesurées dans les effluents
de réacteurs biologiques aérobies (Chapitre 5). Un mélange a été préparé¢ avec du KH2PO4 (4,45
mg/L) et du K2HPO4 (16,57 mg/L), dilués dans de 1’eau distillée. Les concentrations mesurées
d’0-PO4 ont révélé une valeur moyenne de 3,96 mg P/L (solution 1). L’alimentation du filtre du
systeme 4 a scories a été faite directement par une solution de concentration de 2,20 mg P/L

(solution 2), similaire aux concentrations moyennes dans les effluents des décanteurs de ce projet.
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Tableau 6-1 : Solutions synthétiques pour 1’alimentation des décanteurs des systémes 1, 2 et 3, et du filtre a scories du
systéme 4 (sous alcalinisation par NaOH)

Paramétre  Unités Solution 1 Solution 2

(Syst. 1,2 et3) (Syst. 4)

0-PO4  mgP/L 3,69 2,22

pH - 7.8 7.8

6.2.2 Description des colonnes du traitement tertiaire

Sept colonnes de traitement septique tertiaire ont ét¢ construites a 1’échelle de laboratoire selon
trois configurations distinctes (Figure 6-1). Chaque colonne consistait en un cylindre de PVC d’une
capacité de 2,2 L (diamétre interne : 4 po) scellé a 1’aide de colle ABS. Trois décanteurs ont été
équipés de déflecteurs internes afin d’éviter les courts-circuits hydrauliques. Dans deux de ces
décanteurs, 1’effluent des filtres a scories était recirculé. Sur la conduite d’alimentation du troisi€éme
décanteur, une pompe péristaltique acheminait un débit provenant d’un réservoir d’eau pré-saturée
en scories d’acier. Dans le systéme 4, 1’alcalinisation est faite par injection du NaOH concentré
(3N).

Systemes 1 et 2 Systéme 3 Systeme 4

Recirculation
SET-50

SF-50
SF-75
SF-100 7 —
SET-75 | SF-125 Réservoir SETe-50
SEL100 saturé SETe-100
—

SF(NaOH 10.1))
SF(NaQH 12.2)
SF(NaOH 10.8)

SFe-50
SFe-100

SET-125]
_ = i
.y Effluent
& ) NaOH
Solution 1 | | ) N Solution 1 | | Solution 2

Filtre a
Scories

Filtre a Filtre &

Décanteur ; 2
LRCEnIEUr Scories Scories

Décanteur

Figure 6-1 Schéma des systémes pilotes : recirculation des effluents des filtres a scories (systémes 1 et 2),
ajout d’alcalinité au moyen d’une eau saturée issue d’un réservoir de scories d’acier (systéme 3) et
injection directe de NaOH (systéme 4). Les points d’échantillonnage et leur identification sont indiqués
par des cercles sur le schéma.
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Les scories d’acier ont été préalablement rincées a 1’eau courante afin d’homogénéiser le lit filtrant
et d’éliminer les particules résiduelles susceptibles de fausser le comportement réactif du réacteur.
Ces particules sont issues principalement dans les étapes de production, de stockage ou de
transport. Le temps de rétention hydraulique dans les vides (TRHv) des filtres a scories a été
maintenu a 12 h en ajustant, a chaque phase, les débits des pompes péristaltiques d’alimentation,
de recirculation et d’injection alcaline. Trois cycles quotidiens de huit heures ont été programmés
: la solution d’alimentation était pompée par lots durant les trois premicres heures de chaque cycle,
tandis que les pompes de la ligne alcaline (recirculation et réservoir externe saturé et injection)

fonctionnaient en flux continu.

Les filtres a scories étaient alimentés a partir de la base du réacteur, dans le sens ascendant. Un
évent installé sur le couvercle permettait de soulager la pression interne et d’éviter le contact de
I’air ambiant avec 1’eau circulant dans le filtre. Dans les colonnes fonctionnant en recirculation,
une dérivation du tuyau a été aménagée pour renvoyer 1’eau traitée en amont. Durant les 28
premiers jours, les débits alcalins des systemes 1, 2 et 3 ont été fixés respectivement a 100 %, 125
% et 100 %. Entre les jours 29 et 62, ces débits ont été ramenés a 50 %, 75 % et 50 % dans le méme
ordre. Le filtre a scories du systéme 4 est resté opérationnel pendant toute la durée du projet sous
débit en continu. L’addition de NaOH 3 N dans la solution d’alimentation a été ajustée tous les 21

jours, ce qui a permis de tester successivement des pH d’entrée de 10,1, 12,2 et 10,8.

6.2.3 Analyses sur échantillons d’eau

Des échantillons de la solution synthétique et des colonnes ont été prélevés deux fois par semaine
aux points d’échantillonnage indiqués a la Figure 6-1. Les analyses des ortho phosphates, du pH et
de I’alcalinité ont été réalisées selon les procédures dans Nunes et al. (2025). Les concentrations
en calcium ont été quantifiées par spectrométrie d’absorption atomique a I’aide d’un Perkin Elmer

PinAAcle 900F.
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6.2.4 Modé¢lisation des filtres a scories et optimisation de la recirculation vers

un décanteur

La performance des filtres a scories d’acier de 2,2 L a été simulée sur la base de données PHREEQC
v.3 a I’aide du modele mécaniste calibré dans le Chapitre 5. Chaque colonne a été discrétisée en
26 cellules numériques, permettant une description couplée du transport advectif, de la dissolution
du CaO et des réactions de précipitation de surface tout au long du lit filtrant. Lors des essais
pilotes, le pH maximal enregistré dans le réservoir saturé de scories a atteint 11,2. Cette valeur a

donc ét¢ adoptée comme pH de saturation initial pour I’ensemble des simulations.

Pour reproduire les conditions expérimentales, la solution affluente de chaque filtre a été préparée
en dissolvant K2HPO4, KH2PO4 et CaCl2 dans de I’eau ultrapure, de manicre a restituer les
concentrations mesurées en phosphore et en calcium. Le filtre est considéré épuisé était lorsque le
pH de la cellule 26 tombe au-dessous de 10,0 ou que la concentration en phosphore total monte a

1,0 mg P/L, la premiere limite atteinte étant retenue.

Le point de charge zéro théorique, estimé a 1’aide de la régle de mélange de Kosmulski (2009), a
servi de référence pour identifier la plage de pH dans laquelle 1’élimination du phosphate est la
plus sensible a la déprotonation des sites superficiels. Enfin, une série de simulations couvrant
divers pH d’influent a été conduite afin de maximiser la longévité des filtres et de déterminer les
débits de recirculation recommandés vers un décanteur alimenté par des effluents réels de

traitement secondaire.

6.3 Résultats et discussion

6.3.1 Impact des régimes de recirculation et d’alcalinisation sur le pH et la

libération de Ca2+ dans les filtres a scories
Le lixiviat de calcium constitue une étape clé dans les traitements passifs reposant sur des scories
d’acier riches en calcium et visant 1’élimination du phosphore présent dans I’eau. La Figure 6-2
résume la concentration de Ca2+ mesurées dans les effluents des réacteurs au cours du temps, en

fonction des flux alcalins appliqués aux quatre systémes.
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Dans les eaux de SET-50, SET-75 et SET-100, on observe une tendance croissante de la charge
calcique envoyée vers les filtres a scories lorsque le débit de recirculation augmente. Aucune trace
de Ca2+n’a été détectée dans la solution d’alimentation préparée avec de 1’eau distillée, confirmant
que la source de calcium provient exclusivement des scories. Les concentrations atteignaient 17,3
mg Ca/L (SET-50), 23,5 mg Ca/L (SET-75) et 29,4 mg Ca/L (SET-100). En SET-125, la
concentration est redescendue a 26,8 mg/L, valeur inférieure a SET-100 en raison d’eaux moins
concentrées dans le débit de recirculation. Dans les colonnes recevant une injection alcaline
externe, les concentrations mesurées en SETe-50 et SETe-100 étaient de 18,3 et 31,0 mg Ca/L,
légeérement supérieures aux valeurs correspondantes sans injection, du fait de I’emploi d’un

réservoir de 50 L d’eau saturée en scories.

a 37,0

32,0 0/.\.\‘

Q 27,0 .\./0\.
$ ET-50% - pH
t)o o._ Y .,—___.____. SET-50% - pH 9,8
£ 22,0 o SET-100% - pH 10,4
& -~~~ Sso ".___~
8 17,0 ~§— - --@---SET-75% - pH 10,1
S —@— SET-125% - pH 10,8
S 120
--@--SETe-50% - pH 9,4
7,0 —@— SETe-100% - pH 10,1
2,0
0 10 20 30 40
Jours (d)

Figure 6-2 Résultats expérimentaux des concentrations de calcium dans les effluents des décanteurs (SET

et SETe — source externe de scories) (a), filtres a scories (SF) (b) et filtre alcalinisé par NaOH (SF-NaOH)

(c) selon les caractéristiques des modes d’alcalinisation. (pH indiqués des effluents des SET et affluents de
ST et NaOH)
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Figure 6-2 Résultats expérimentaux des concentrations de calcium dans les effluents des décanteurs (SET

et SETe — source externe de scories) (a), filtres a scories (SF) (b) et filtre alcalinisé par NaOH (SF-NaOH)

(c) selon les caractéristiques des modes d’alcalinisation. (pH indiqués des effluents des SET et affluents de
ST et NaOH) (suite)

Pour les effluents de SF-50, SF-75 et SF-100, la libération de calcium a généré des effluents dont

les concentrations en Ca2+ variaient de 59,3 a 63,4 mg/L, valeurs cohérentes avec les études
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précédentes menées sur des réacteurs a scories d’acier similaires (Chapitre 4). Les systémes SFe-
50 et SFe-100 affichaient 61,6 et 62,4 mg Ca/L, et dans les SF-50 et SF-100, 59,3 et 60,0 mg Ca/L.
En revanche, SF-125 a présenté des concentrations plus faibles (49,2-52,6 mg/L), inférieures a
celles obtenues a un taux de recirculation de 75 %. Le pH plus élevé (10,8) mesuré dans SET-125
pourrait avoir ralenti la dissociation du CaO par rapport aux conditions de SF-75 sur pH 10,1.
Parallelement, la déprotonation des scories d’acier est signalée dans la littérature comme un facteur
limitant les réactions de surface du matériau (Vu et al., 2021), entrainant une moindre efficacité

des scories EAF pour le traitement d’eaux dont le pH initial dépasse 10,5.

Dans les colonnes soumises a une alcalinisation par NaOH, trois régimes distincts ont ét€ observés

e 61,0 mg Ca/L avec un pH d’alimentation de 10,1 (valeur comparable a SF-75) ;

e Chute immédiate a = 2,5 mg Ca/L lorsque le pH d’alimentation a ét¢ monté a 12,2,

indiquant, une fois de plus, la baisse de la libération de calcium aux pH élevés ;
e 49,7 mg Ca/L apres stabilisation du pH a 10,8, proche des valeurs mesurées en SF-125.

L’opération en recirculation des effluents de filtre a scories vise d’abord a prolonger la longévité
des scories via la précipitation du carbone inorganique (Chapitre 4) et, secondairement,
I’¢limination partielle du phosphore amont des filtres a scories. Claveau-Mallet et al. (2015) ont
montré la précipitation du P dans des fosses septiques. Dans les réservoirs de recirculation non
isolées a I’air ambiant, le piégeage du CO2 peut survenir en raison de 1’alcalinisation de ’eau et de
I’apport en calcium, ce qui accroit la probabilité¢ de précipitation de CaCO3 au sein des filtres
réactifs (Claveau-Mallet et al., 2020). Toutefois, des travaux récents suggerent que les matériaux
riches en Ca, tels que les scories, perdent en efficacité lorsque le pH de 1’eau a traiter est fortement

basique (Ahmad et al., 2018).

La Figure 6-3 présente les pH des effluents des décanteurs et des filtres. Les solutions
d’alimentation, initialement a pH 7,8, ont conduit a des pH de 9,8 (SET-50), 9,4 (SETe-50), 10,5
(SET-100) et 10,1 (SETe-100), conforme aux plages rapportées dans le chapitre précédent.
L’augmentation la plus marquée a été mesurée dans SET-125, dont le pH a atteint 10,8. Dans les

systemes 1, 2 et 3, le pH des effluents est resté entre 11,1 et 11,2, ainsi que dans le réservoir saturé,
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ce qui indique 1’atteinte du pH de saturation pour un TRHv de 12 h. La colonne sous injection
directe de NaOH a présenté un pH de saturation de 11,2 lorsque le pH d’alimentation du filtre était
entre 10,1 et 10,8. Sous I’alimentation a pH 12,2, le pH de sortie est resté 1égérement inférieur,
autour de 12,0, suggérant que, outre la limitation de dissolution du CaO, et la diminution d’OH- a

pu se produire.

11,5
11,0 . *
10,5
10,0 S LEE SET-50%
x 9,5 '““‘\\.____.N_‘ SET-100%
9,0 --@--SET-75%
8,5 —@— SET-125%
8,0 --@--SETe-50%
75 —@— SETe-100%
7,0
0 10 20 30 40
Jours (d)

Figure 6-3 Résultats expérimentaux des pH dans les effluents des décanteurs selon les débits de
recirculation imposés

Lorsque des scories EAF entrent en contact avec 1’eau, le CaO libre s’hydrate et se dissout, faisant
monter le pH de I’eau au-dela de 11,0 (Proctor et al., 2000 ; Shen & Forssberg, 2003 ; Drizo et al.,
2006). Une fois 1’eau saturée, la dissolution supplémentaire du CaO est auto-limitée par la forte
concentration en hydroxyles. Des études de dissolution (Strandkvist, 2016) ont montré que la
solubilité des phases basiques calciques diminue nettement lorsque le pH augmente. Inversement,
en milieu neutre ou acide, elles se dissolvent plus facilement jusqu’a atteindre cette limite. Ce
phénomene a été mis en évidence, par exemple, dans des études ou les scories d’acier immergées

dans des solutions alcalines présentaient une dissolution de calcium nettement réduite (Mombelli

etal., 2015).
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Dans une expérience comparative, 1’ajout d’une solution concentrée de NaOH autour de la scorie
a mené a une libération de Ca beaucoup plus faible qu’avec de I’eau déminéralisée, I’OH- externe
inhibant la dissolution du CaO (Yan et al., 2024). Une couche passivante se forme alors,
ralentissant 1’attaque de 1’eau sur le noyau de CaO non réagi. En résumé, chaque configuration
opérationnelle a modifi¢ différemment le pH et la disponibilité¢ du Ca2+ ; il reste a déterminer
comment ces variations influencent I’abattement du phosphore, principal objectif de ['usage des

scories.

6.3.2 L'effet de la hausse du pH sur Pefficacité de ’enlévement du phosphore

dans les filtres a scories.
La Figure 6-4 présente les résultats des analyses d’ortho phosphate (0-PO4) pour les systémes 1 a
4. On observe d’emblée que les concentrations mesurées dans SF-50, SFe-50 et SF-75 sont
respectivement de 0,26, 0,20 et 0,30 mg P/L. En revanche, des recirculations de 100 % et 125 %
conduisent a une moyenne de 1,62 mg P/L. Ces teneurs résiduelles ¢levées, sous fortes
recirculations, corroborent les résultats du Chapitre 5 et indiquent qu’un facteur supplémentaire a
la présence des carbonates a fortement limité 1’efficacité de I’¢élimination du phosphore dans les

filtres a scories.

Dans la colonne soumise a [’addition de NaOH, la réduction des concentrations en P a été
également affectée. A pH 10,1, la concentration initiale de 2,21 mg P/L s’est stabilisée autour de
1,37 mg P/L pendant vingt et un jours. Lorsque le pH a été monté a 12,2, au-dela du pH de
saturation de la scorie, la concentration moyenne de P dans I’effluent est restée équivalente a celle
de I’influent (2,20 mg P/L), signe d’une inhibition marquée. Le réajustement du pH a 10,8 a ramen¢é

la concentration a 1,55 mg P/L, valeur proche de celles observées dans les systémes 1, 2 et 3.

Au cours d’une campagne d’essais finale, les pompes des lignes alcalines ont ét¢ interrompues. Les
effluents des quatre colonnes a scories présentaient alors de 0,18 a 0,20 mg P/L, confirmant que
les débits de recirculation élevés surtout 100 % et 125 % ainsi que 1’addition de NaOH réduisent

sensiblement 1’efficacité des filtres.
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caractéristiques des modes d’alcalinisation. (pH indiqués des effluents des SET et affluents de ST et

NaOH)



104

¢ 2,2

2,0 AN
-
S~
o 18
oo
£
~ [}
o 16 Ss o <+e-@-e- SF-NaOH-pH10.1
o <
© o.. e----9 - @- SF-NaOH-pH10.8
214 e °...
5 T —@— SF-NaOH-pH12.2

.
1,2
1,0
0 5 10 15 20 25

Jours (d)

Figure 6-4 Résultats expérimentaux des concentrations d’ortho phosphates dans les effluents des
décanteurs (SET et SETe) (a), filtres a scories (SF) (b) et filtre alcalinisé par NaOH (c) selon les
caractéristiques des modes d’alcalinisation. (pH indiqués des effluents des SET et affluents de ST et
NaOH) (suite)

Les scories EAF ¢éliminent les contaminants de I’eau via deux voies principales. La premicre,
largement décrite, est la précipitation en solution : le calcium libéré par dissolution du CaO forme
des phosphates de calcium stables ou intermédiaires (CaP) (Drizo et al., 2006). La seconde repose

sur I’adsorption des ortho phosphates a la surface des scories (Xiong et al., 2008).

La charge nette d’une surface réactive dépend du pH de I’eau et régit I’adsorption du phosphate.
En milieu alcalin, les oxydes métalliques se déprotonent et acquieérent une charge négative, ce qui
diminue le nombre de sites positifs susceptibles d’attirer les anions. Le point de charge zéro (PCZ)

correspond au pH ou la surface est globalement neutre, au-dela, elle devient négative.

Cette déprotonation affecte fortement la rétention du phosphore. Dans les traitements secondaires
avancés, le phosphore est majoritairement présent sous forme d’ions phosphate (= 90 % du P total).
La capacité d’adsorption des scories décroit donc lorsque le pH augmente (Yasipourtehrani et al.,
2019). Lee et al. (2012) ont quantifié cet effet : en passant le pH de 3,2 2 9,2, la capacité de rétention

est passée de 3,16 a moins de 0,35 mg P/g de scorie. De méme, Park et al. (2017) ont mis en
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¢évidence une performance optimale dans la plage faiblement alcaline (pH 8,5-9,5), ou adsorption
et précipitation contribuent simultanément. En d’autres termes, lorsque le pH d’alimentation

s’approche du PCZ, la contribution de I’adsorption peut chuter brusquement.

6.3.3 Optimisation des débits de recirculation et de la longévité des filtres a

scories

Les résultats des simulations des profils de concentrations en phosphore au long de 2 ans et les
longévités attendues selon les pH d’alimentation sont présentés a la Figure 6-5. Pour une eau
d’alimentation dont le pH est proche de la neutralité, comme on I’observe dans les fosses septiques
et les réacteurs a biofilm aérobie, les concentrations de phosphate dans les effluents des filtres a
scories sont demeurées autour de a 0,11 mg P/L sur une période de deux ans. Lorsque le pH
d’alimentation des filtres est dans la plage 8,0 a 9,0, les concentrations simulées variaient entre
0,10 et 0,19 mg P/L. A pH 10,0, les filtres ont libéré 0,77 mg P/L pour la méme durée, tandis qu’a
pH 11,0, les concentrations dépassaient 1,61 mg P/L d¢s les premiers jours de simulation, soit une
valeur 9 % plus élevée que les résultats expérimentaux obtenus a pH 10,8. Aucun abattement de P
n’a été prédit a pH 12,0. Les courbes simulées ont été comparées aux mesures expérimentales
disponibles sur 21 jours d’analyse de chaque filtre. Bien que la base de données du projet soit

limitée, cette validation préliminaire soutient la robustesse du mode¢le.
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Figure 6-5 Profil de concentration en phosphore dans les effluents des filtres a scories des conditions pH
8,0, pH 9,0, SF-50 et SF-75, et longévité estimée dans les scénarios exempts de carbone inorganique.

La subdivision du réacteur en 12 segments d’une heure chacun (Figure 6-6) éclaire 1’influence du
pH initial sur la cinétique d’enlévement du P. Pour des pH < 10,1, les concentrations restent
inférieures a 0,90 mg P/L dans les premiers 60 % du filtre et 0,50 mg P/L sont atteints a 80 % du
réacteur. Dans les courbes sous pH < 9,0, les concentrations de 0,50 mg/L sont attendues a la moitié
du filtre. Cela signifie que, pour des conditions moins alcalines dans 1’alimentation des filtres a
scories, la probabilité d’un enlévement combiné (adsorption et précipitation) est plus élevée dans
les premieres zones du filtre a scories. D’un autre coté, cette réaction modifie I’hydrodynamique
du réacteur en réduisant le volume interstitiel a la zone d’alimentation et favorise le colmatage
précoce. A I’inverse, pour des pH initiaux de 10,8 ou plus, les courbes simulées sont quasi linéaires.
Dans les eaux a pH supérieur a 10,5, la précipitation du phosphate de calcium devient dominante

(Yasipourtehrani et al., 2019).
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Figure 6-6 Profil des concentrations en phosphore le long de I’extension des filtres a scories selon le pH
d’alimentation impos¢. (SF-50 pH 9,8; SF-75 pH 10,1; SF-100 pH 10,4; SF-125 pH 10,8)

La plage de pH d’alimentation optimale pour 1’¢limination du P, située entre 8,0 et 9,5 selon Park
et al. (2017), correspond ici aux débits de recirculation au-dessous de 50 % dans les eaux a faibles
concentrations de carbone inorganique (Chapitre 5). Dans le présent travail, la solution
KH2PO4/K2HPO4 a généré une teneur en carbonates de 3,0 mg C/L dans les effluents des
décanteurs, se traduisant par des durées de fonctionnement simulées particulierement €levées.
Toutefois, dans des décanteurs recevant I’effluent de réacteurs aérobies, les carbonates peuvent
dépasser 25 mg C/L parce que le CO2 dissous se convertit en CO32- lors du mélange avec 1’eau

recirculée (Chapitre 5).

Pour des composites hétérogénes comme les scories EAF, riches en oxydes de Ca, Mg, Fe et Al, le
point de charge zéro (PCZ) ne peut pas étre mesuré sur une seule phase cristalline. La régle de
mélange de Kosmulski (2009) offre alors une approche pratique : chaque oxyde contribue
proportionnellement a sa fraction massique (ou molaire), et le PCZ du solide composite se calcule

comme la moyenne pondérée des PCZ individuels (¢quation 1.0, Tableau 6-2).
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PHpczmist = Z wipHpcz,i (6.1)
i

Ou:
wi : Proportion massique ou molaire composant (%)

pHPCZ,i : pH du point de charge zéro

Bien que simpliste, cette méthode fournit des estimations robustes : 1’écart reste généralement
inférieur a une unité de pH par rapport aux valeurs expérimentales, ce qui en fait un point de départ
fiable pour calibrer les modéles de complexation de surface dans des simulateurs tels que
PHREEQC lorsque le matériau est représenté par une formule simplifiée, comme c’est le cas dans
cette étude. Le pHPCZ calculé pour les scories utilisées se situe entre 10,5 et 11,1, en accord avec

les mesures de laboratoire et les valeurs rapportées par Ahmad et al. (2018).

La modélisation des colonnes de scories d’acier avec un TRHv de 12 h montre que 1’épuisement
du filtre, défini par un pH de I’effluent égal a 10,0, survient avant que la concentration en phosphore
total ne dépasse 1,0 mg/L. A pH 8,0, ce dépassement est observé a proximité de ce seuil, tandis
qu’a pH 9,0 il se manifeste plus précocement par une élévation anticipée du phosphore. La
comparaison des trois configurations de recirculation est présentée au Tableau 6-3. Dans
simulations des eaux d’un réacteur a biofilms pour le traitement d’eaux usées domestiques réelles,
le temps nécessaire pour atteindre 1’épuisement du filtre passe de 5,6 ans a 2,1 ans lorsque I’influent
est a pH 8,0, et de 6,4 ans a 2,3 ans a pH 9,0, en raison de la présence de carbonates. Entre un pH
initial de 8,6 et 8,7, la longévité atteint son maximum, autour de 2,6 ans. Cependant, une étude a
long terme reste indispensable pour déterminer la durée réelle d’épuisement des scories ainsi que

I’influence de I’altération atmosphérique des scories d’acier stockées en plein air.
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Tableau 6-2 Point de charge zéro des oxydes chimiques présents dans la composition des scories d’acier.

Composition chimique  Proportion massique =~ pHPZC Référence
des spécimens (%0)
CaO 39,1 11,8 — Kosmulski (2023)
12,4
FeO 25,7 8,5-9,5 Wang et al., (2012)
AL203 7,7 9,0 Sciti et al., (2005)
MgO 15,0 11,2 - Pérez-Robles et al., (2019)
1.8 Lin et Wang (2009)
Autres 12,5 -

Tableau 6-3 Comparaison de trois pH d’alimentation des filtres a scories pour I’élimination tertiaire du
phosphore dans le traitement décentralisé des eaux usées

pH d’alimentation 2.0
des filtres a scories ’

8,6

9,0

Longévité (ans) 2,2

2,6

23

Concentration finale
en phosphore total

PROSP 0.92

dans les effluents

(mg/L)

1,00

1,00

pH final dans les
10,0
effluents

10,0

10.1
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6.4 Conclusion

Les objectifs de cette étude étaient d’examiner la perte d’efficacité de 1’élimination du phosphore
induite par I’¢lévation du pH des eaux d’alimentation dans des filtres a scories d’acier en

recirculation vers un décanteur et en ajout de NaOH.

e Une recirculation jusqu’a 100 % a maintenu les concentrations moyennes de calcium lixivié

autour de 60 mg Ca/L.

e Lorsque le pH d’alimentation a dépassé 10,8, la lixiviation de Ca a chutg, atteignant 2,5 mg

Ca/L apH 12,2.

e L’enléevement de P a été maximal dans les systeémes opérés a 50 % et 75 % de recirculation,
avec des concentrations inférieures a 0,30 mg P/L. Les recirculations a 100 % et 125 % ont
montrés limitations d’enlévement du phosphore rapportant concentrations autour de 1,6 mg

P/L.

e Les simulations des filtres pour les solutions 1 et 2 ont donné des longévités respectives de
5,6 et 6,5 ans pour des pH d’alimentation de 8,0 et 9,0. La longévité maximale (7,8 ans) a

été prédite a pH 8,6 dans les conditions du projet.

o L’addition de carbone inorganique, combinée a la recirculation, a réduit la longévité

simulée a pH 8,6 a 2,6 ans.

Ces conclusions synthétisent les résultats expérimentaux et de modélisation, et fournissent des
orientations de conception pour les futures recherches visant a optimiser les filtres a scories d’acier

dans les systemes décentralisés de finition du phosphore.
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CHAPITRE7 DISCUSSION GENERALE

Cette section présente les constats issus du présent projet au regard des objectifs initiaux et des
hypotheses formulées. L’objectif général de cette recherche était de proposer et d’évaluer les
performances de filtres a scories d’acier pour le traitement autonome des eaux usées domestiques
dans deux configurations de recirculation. Les scories du type EAF ont été choisies en raison de
leur potentiel reconnu d’élimination du phosphore, ce qui en fait un matériau prometteur pour un
systeme autonome passif. Les objectifs spécifiques ont porté sur : I) la réduction des carbonates
par recirculation vers une fosse septique, et vers un décanteur ; II) I’isolation hermétique d’un
décanteur en recirculation ; III) le test de la perte d’efficacité de I’enlévement du phosphore sous

la hausse du pH d’alimentation et les débits de recirculation.

L’intégration d’un filtre a scories d’acier dans une filiére de traitement domestique disposant déja
d’un traitement secondaire avancé offre plusieurs atouts. Avant tout, les charges de DBOs et de
matieres en suspension dans les affluents des filtres doivent rester inférieures a 15 mg/L, valeur
nettement plus basse que celles typiquement observées dans les fosses septiques entre 150 et 300
mg/L. Dans un réacteur a biofilm aérobie, le phosphore résiduel peut atteindre un ratio o-PO4/PT
de 0,9, ce que favorise la précipitation des Ca-P. En assainissement autonome, aucune exigence
réglementaire relative au phosphore n’est appliquée au traitement primaire ou secondaire. Dans ce
contexte, I’utilisation de scories d’acier constitue une solution économique pour réduire les rejets

et limiter ainsi le risque d’eutrophisation des milieux aquatiques.

Dans un filtre réactif, le phosphore est principalement éliminé par : 1) la précipitation physico-
chimique en solution et 2) I’adsorption a la surface des scories. La dissociation du CaO monte le
pH de I’eau interstitielle au-dela de 11,0, favorisant la formation de phosphates calciques
(hydroxyapatite et compos¢s intermédiaires). Par adsorption, les groupements fonctionnels (oxydes
métalliques) présents sur les sites de surface attirent les orthophosphates. Par conséquent,
I’efficacité d’un filtre dépend étroitement de sa capacité a relarguer du calcium et a disposer de

sites réactifs en surface.
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En contrepartie, le carbone inorganique entre en compétition avec les molécules d’orthophosphate
pour le Ca2+ libre disponible ainsi que pour les sites d’adsorption. Dans les batiments isolés
alimentés par des eaux pompées dans des bassins calcaires, 1’alcalinité peut dépasser 250 mg

CaCO3/L, ce qui accélere 1’épuisement des filtres via la précipitation de calcite.

Pour précipiter les carbonates en amont, nous avons testé la recirculation partielle de I’effluent des
filtres a la téte de la filiére de traitement (vers une fosse septique) et en aval d’un réacteur aérobie
a biofilms (vers un décanteur). Dans les deux cas, les teneurs en carbone inorganique ont toutefois

augmenté, contredisant 1I’hypothéese initiale.

Les concentrations de carbonates se sont révélées plus faibles dans les affluents des filtres a scories
des filicres dont la recirculation se fait a la fosse septique. Cette diminution résulte principalement
de la nitrification dans le réacteur aérobie, qui consomme I’alcalinité. Dans le décanteur, il a été
constaté que le réservoir n’était pas parfaitement isolé de 1’air de la té€te du réacteur a biofilm. Cette
interconnexion a d’abord été considérée comme la principale voie de transfert du dioxyde de

carbone vers les eaux du décanteur.

En termes d’enlévement du phosphore, les filtres ont efficacement abaissé la concentration a moins
de 0,06 mg P/L dans les effluents traités pendant 163 jours d’opération. Le modéle P-Hydroslag
prévoit une longévité > 2,3 ans, malgré que la diminution de CI n’ait pas été obtenue. Il a été
observé que I’épuisement des filtres était li¢ a un pH de 10,0, tandis que les concentrations en

phosphore demeuraient inférieures a 0,2 mg P/L.

La recirculation vers la fosse septique a amélioré I’élimination du phosphore, toutefois,
I’augmentation du pH et du calcium dans le traitement secondaire peut modifier la structure
physique et le consortium microbien des biofilms. Dans le premier article, il a été constaté qu’aux

ratios de recirculation de 25 % et 50 %, le milieu demeurait moins hostile pour les biofilms.

Limitation de la recirculation pour réduire le carbone inorganique.

Dans le projet 2, les réacteurs tertiaires ont été construits pour empécher tout contact de I’eau avec
I’air ambient et de la téte du réacteur a biofilm. L’alimentation du décanteur a été faite par une

pompe submersible munie d’un clapet anti-retour. Les concentrations de CO2 mesurées dans la
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téte du décanteur ont atteint 1 200-1 300 ppm, contre 800 ppm dans le conteneur converti en
laboratoire. Ce surplus indique que le carbone inorganique provient essentiellement du CO2
dissous non dégazé dans les eaux du traitement secondaire et par conséquence est convertit a
carbonates dans le décanteur. Il en résulte que la seule recirculation vers un décanteur isolé est

insuffisante pour diminuer I’alcalinité carbonée dans la configuration proposée.

Le carbonate joue un rdle clé dans la capture du Ca2+ libre et la passivation de la surface réactive,
ce qui raccourcit la longévité des filtres. Avec un taux de recirculation de 100 %, la charge en
carbonates envoyée aux filtres a été supérieure a celle observée a 50 %. Les concentrations de
phosphore mesurées étaient respectivement de 1,6 mg P/L et 0,7 mg P/L ; lors de I’arrét de la
recirculation, elles sont tombées a 0,2 mg P/L, tandis que 1’alcalinité carbonatée est restée
légerement supérieure a celle du régime a 50 %. Cela indique qu’un autre parametre que les

carbonates peuvent influer immédiatement sur les performances des filtres.

Une solution possible pour abaisser la concentration de CO2 et de carbonates dans 1’eau en amont
des filtres a scories d’acier consiste a utiliser un réacteur muni de supports calciques. Le pompage
d’air a contre-courant favorise le dégazage du CO2. Des matériaux revétus de calcite peuvent agir
comme noyaux de précipitation, renforcant I’élimination du carbone inorganique par la
précipitation du CaCO3 (Summerfelt et al., 2003). Ces supports peuvent ensuite étre remplacés

aisément.

L’influence du pH d’alimentation dans I’enlévement du phosphore.

La comparaison des projets 1 et 2 révele que le pH d’alimentation des filtres a scories peut
influencer 1’élimination du phosphore. Les calculs théoriques prévoyaient 0,1 mg P/L dans les

effluents traités, mais la recirculation a 100 % a entrainé des concentrations > 1,5 mg P/L.

Le modele modifié montre que les concentrations en P chutent a moins de 1 mg/L dans la premiére
moitié des filtres alimentés sous pH < 9,0, tandis qu’a pH 10,4 le phosphore reste plus élevé que
1,6 mg/L. Les essais en barils en série ont montré que le premier baril alimenté depuis le réacteur
a biofilm abaissait le phosphore de 3,0 a 0,2 mg/L, et la concentration se conserve dans le deuxiéme

baril.
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Dans le projet 3, les colonnes ont été soumises a des tests sous forts pH pour I’investigation de
I’enlévement du phosphore. Deux systémes ont reproduit une recirculation fermée directement des

effluents d’un filtre réactif, et deux autres ont recu une alcalinisation externe.

Les filtres alimentés a pH < 10,1 ont montré les concentrations et phosphore a <0,3 mg/L avec une
recirculation de 75 %. Les mémes filtres, a 100 % et 125 % de recirculation, se sont montrés moins
efficaces (P > 1,6 mg/L). L’alcalinisation au NaOH a donné des résultats comparables : a pH 10,2-
10,8, le phosphore correspondait aux valeurs en recirculation ; a pH 12,2, le filtre n’a plus retenu
le nutriment. Cela confirme que I’augmentation excessive du taux de recirculation peut étre
défavorable. Les simulations prévoient qu’a pH < 8,6 1’épuisement est déclenché par un
abaissement du pH du filtre en dessous de 10,0, tandis qu’au-dela de 8,6 le dépassement de 1 mg

P/L survient en premier.

Dans cette these, la réduction de la concentration en carbone inorganique a été explorée par des
approches de recirculation comme stratégie pour prolonger la durée de vie des filtres a scories.

D’autres stratégies peuvent étre considérées; quelques-unes sont discutées ici.

Géométrie du réacteur

La géométrie doit limiter les zones de stagnation et les gradients locaux de vitesse, propices a
I’accumulation de solides et a 1a nucléation de précipités. Les configurations cylindriques verticales
a écoulement ascendant munies d’une distribution d’alimentation (diffuseurs) favorisent
I’homogénéité du champ hydraulique et réduisent les zones susceptibles de colmatage prématuré.
Dans des milieux alcalins ou le pH ¢élevé induit la précipitation de CaCO3 et des compétitions Ca—
PO4, une entrée bien distribuée et des vitesses ascensionnelles faibles retardent 1’obstruction des
pores dans la base et maintiennent un régime plus homogene. Les critéres de dimensionnement et
de transport réactif pour filtres a scories soulignent le role déterminant de 1’hydraulique d’entrée

sur la longévité du systéme (Claveau-Mallet et al., 2014; Claveau-Mallet et al., 2018).
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Stratification granulométrique des scories d’acier

La stratification granulométrique décroissante (gros — moyen — fin) peut devenir une manouvre
intéressante du point de vue de I’accumulation des particules dans les espaces interstitielles du
milieu filtrant (Altmann et al., 2016). Une couche inférieure grossi¢re (= 10-20 mm) agit comme
zone de bas risque d’obstruction, par rapport au volume de précipités qui sédimentent au fond tu
réacteur. Des couches médianes (5—10 mm) puis supérieures fines (= 3—7 mm) assurent le polissage
de I’enlévement du P sans « étrangler » la base. Dans des scories riches en Ca, le contrdle du pH
et du carbone inorganique (CI) en amont limite la nucléation de calcite dans le filtre. (Claveau-

Mallet et al., 2018)

Implémentation des filtres a scories en série

Les filtres en série peuvent représenter une technique intéressant du point de vue du prolongement
opérationnel des réacteurs. L’installation en série utilise les filtres en amont comme des matériaux
de sacrifice. Ce que signifie que si la tuyauterie de la filiere du traitement comprend des dispositifs
de by-pass entre les filtres réactifs, les réacteurs €puisé€s peuvent colmater sans I’arrét du traitement.
Le premier étage agit comme préfiltre réactif, protégeant les suivants et augmentant 1’abattement
global du P, y compris sous surcharges hydrauliques saisonnicres. Les résultats expérimentaux
montrent des gains d’efficacité et un allongement substantiel du temps jusqu’au colmatage critique

par rapport a une unité isolée (Claveau-Mallet et al., 2018).

Retro lavage

La retro lavage est une procédure d’enlévement des matiéres accumulés dans un lit poreaux qui
peuvent causer la perte d’efficacité dans le traitement de I’eau. Le pompage d’eau en contre-courant
(Edzwald, 2011). Différemment des filtres a sable d’une station de traitement d’eau potable, les
scories sont lourdes et peuvent cémenter dedans un filtre. Pourtant, les retro lavages a ces
dispositifs serait conduit sans la fluidisation du média. Cet obstacle de I’immobilisation des filtres
peut réduire la capacité d’enlever les particules accumulées dans les couches plus fines. Ainsi, cette

solution présenterait des avantages en filtres a scories congus par la stratification granulométrique.
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CHAPITRES8 CONCLUSION

L’étude présentée a montré que la recirculation de I’effluent des filtres réactifs peut, dans certaines
circonstances, constituer un défi pour leur fonctionnement. Les scories d’acier sont capables
d’abaisser la concentration en phosphore jusqu’a 0,06 mg P/L lorsqu’elles sont intégrées a une
filiere comportant un réacteur biologique aérobie. Dans une configuration « fosse septique +
réacteur a biofilm » sans recirculation, la diminution du phosphore total a été de 32 %. En imposant
la recirculation, la teneur en phosphore des eaux alimentant les filtres a diminué¢ d’environ 48 %
(recirculation vers fosse septique) et 67 % (recirculation vers décanteur) par rapport aux affluents.
Neéanmoins, le projet a mis en évidence deux limites majeures de la recirculation : (i) I’épuisement
accéléré a long terme des filtres et (ii) la perte immédiate d’efficacité par déprotonation de la

surface des scories d’acier.

Dans les deux configurations initiales, le pompage de 1’effluent des filtres réactifs vers ’amont a
augmenté les concentrations en carbone inorganique, contredisant les hypothéses de départ. Dans
les fosses septiques conventionnelles, un isolement complet du CO- est difficile a atteindre. Des
processus tels que 1’acidogénese, ’acétogénese, la respiration anoxique, les évents aux gaz
odorants et la migration gazeuse via la tuyauterie peuvent devenir sources de CO2. Bien que la
hausse du pH puisse inhiber le métabolisme dans les fosses septiques, elle peut aussi causer la
solubilisation de I’EPS des biofilms et les déstabiliser dans le traitement secondaire. La
recirculation vers un décanteur installé en aval d’un traitement biologique aérobie a également
montré I’augmentation du carbone inorganique Il a d’abord été suspecté que la manque d’isolement
entre le réacteur a biofilms et le décanteur avait entrainé 1’intrusion de CO2 provenant de 1’air

enrichi de la téte du réacteur aérobie.

L’usage d’un décanteur scellé, alimenté par pompe submersible avec vanne unidirectionnelle
(chapitre 5), n’a pas réduit le carbone inorganique et les concentrations de carbonates calculées
¢taient similaires a celles du projet 1. Le CO2 non dégaz¢ dans les effluents du réacteur aérobie

reste donc une source continue de carbone inorganique.
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Dans la recirculation vers la fosse septique, 1’affluent du filtre provient directement du réacteur
aérobie : le CO: y est rapidement converti en carbonates a pH élevé, risquant d’accélérer le
colmatage. Avec un décanteur, le CO: est d’abord transformé en COs*" ; 1’ajout d’un matériau
adsorbant complémentaire pourrait alors limiter la précipitation de CaCOs dans les filtres. Ainsi,
la recirculation seule n’est pas suffisante pour enlever efficacement le carbone inorganique et tend

a accélérer I’épuisement des scories.

Un autre facteur limitant est apparu. Dans les filtres a scories sous TRHv de 12h, la concentration
en phosphore dans les effluents traités est passée de 0,2 mg P/L (sans recirculation) a 0,4 mg P/L
(ratio 50 %) puis a 1,6 mg P/L (ratio 100 %). Les concentrations calculées en carbone inorganique
entre 28,2-28,8 mg C/L suggerent qu’un autre parametre limite la performance a court terme. Des

rendements plus faibles ont aussi été observés en fonctionnement en série.

Lors du test de stres, I’élévation du pH d’alimentation (décanteur ou alcalinisation externe) a
confirmé cet effet : avec un pH < 10,1, le phosphore chute de 2,4 a 0,3 mg P/L ; a pH 10,4 ou plus,
il reste > 1,6 mg P/L, et a pH 12,2 aucune élimination n’est observée. Les modéles de simulation
montrent que des eaux d’alimentation prés de la neutralité induisent I’épuisement par abaissement
du pH des filtres en dessous de 10,0, tandis que des eaux alcalines atteignent plus rapidement > 1
mg P/L. Les essais répétés indiquent qu’un pH 8,6 optimise la longévité, proche de celle prédite

pour des eaux a 2,4 mg P/L et 28,3 mg C/L.

En conclusion, ces trois études offrent une vision intégrée de 1’ingénierie des filtres a scories pour
le traitement tertiaire autonome des eaux usées. Elles démontrent que la recirculation, a elle seule,
n’abaisse pas suffisamment le carbone inorganique en amont du filtre en raison du transport continu
de CO: depuis les réacteurs aérobies. En outre, certains taux de recirculation peuvent certes ralentir
la lixiviation du CaO et prolonger la durée de vie des filtres, mais les simulations confirment que
d’autres parametres, notamment le pH d’alimentation, doivent étre contr6lés pour atteindre

I’objectif de deux ans de fonctionnement.
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8.1 Recommandations pour les recherches futures

e Maitrise du carbone inorganique (CI) et du CO: : Les résultats indiquent que la simple
recirculation ne diminue pas le CI a ’entrée des filtres, car une part significative de CO2
reste dissoute a la sortie du réacteur biologique et se transforme en carbonates en milieu
basique, accélérant le colmatage. De futures études devraient (i) quantifier puis dégazer le
CO:z en amont (p. ex., colonnes de dégazage) et (ii) tester des matériaux complémentaires
dans le décanteur pour capter et/ou transformer le carbone inorganique avant le filtre.

e Fenétre optimale de pH en amont des filtres : Les essais mettent en évidence un compromis
: entre pH 9,4 et 10,1, la lixiviation de Ca?" demeure €levée et la concentration finale en P
peut atteindre 0,2-0,3 mg P/L ; en revanche, au-dela de pH 10,8, I’élimination du P
s’effondre. Des expérimentations de longue durée avec des eaux réelles devraient valider
une conduite ciblant un pH d’environ 8,6 en sortie de décanteur et évaluer des stratégies de
controle plutét qu'une consigne de pH fixe.

e Charge de surface, déprotonation et point de charge nulle (PZC) : vers un couplage
expérimentation—modélisation
La baisse d’adsorption a pH élevé est cohérente avec la déprotonation des sites et la charge
nette négative des surfaces, qui repoussent les phosphates et favorisent la compétition des
OH". Il est recommandé de mesurer le potentiel { et la charge de surface des scories
utilisées, puis d’intégrer leur dépendance au pH dans le mod¢le.

e Cinétique de surface des scories d’acier et lixiviation de Ca* : L’intégration de réactions
de surface permet de reproduire fidélement les processus observés dans les filtres réactifs.
PHREEQC comprend des blocs spécifiques (p. ex., SURFACE) pour les simulations de
chimie de surface et peut améliorer la convergence du modéle ainsi que I’ajustement des
parametres d’adsorption et de précipitation.

e Configurations hydrauliques et rapports de recirculation : Etudier différentes géométries de
réacteurs afin d’analyser les taux d’¢limination du P en fonction des vitesses d’écoulement

et des dimensions des colonnes (hauteur/diametre).
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e Vieillissement des scories et stockage : Documenter I’influence de [’altération
atmosphérique (stockage en plein air) sur la réactivité (pH d’équilibre, surface spécifique,
libération de Ca?") et intégrer ces effets dans le dimensionnement et le modele conceptuel.

e [’adsorption est un processus clé dans I’opération des filtres a scories, et le sujet du point
de charge zéro peut contribuer aux avancements des analyses des contributions des oxydes
de fer et d’aluminium qui sont souvent présentes dans les scories.

e Analyses de la fraction réactive du calcium. Dans les préparations des échantillons d’eau,

il est acidifié¢ a pH 2,0, ce que déplacer I’équilibre et peut rompre les molecules.

Ensemble, ces axes visent a traduire les constats de la thése en lignes directrices opérationnelles et
en modeles prédictifs robustes, applicables au dimensionnement et a I’exploitation de filtres a base

de scories d’acier en assainissement autonome.
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ANNEXES

Annexe A — Informations supplementaires pour le chapitre 4

Recirculating steel slag filters in decentralized tertiary wastewater treatment systems: Enhancing

or reducing the longevity?

Repentigny wastewater composition

Table A 1 Primary influent wastewater sampled at Repentigny wastewater treatment facility used to feed
the septic tanks during the project startup

Parameter Units Value
CODt mg/L 345+ 40
CODs mg/L 115+29

TSS mg/L 129 + 14

VSS mg/L 92 £8
NH4+ mg N/L 375+11.1
0-PO4 mg P/L 0.80 +0.05

pH - 74402

Alkalinity mg CaCO3/L  217+9
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Alkalinity characterization
Table A 2 Alkalinity relationships (Pa: partial alkalinity; Ta: Total alkalinity; Hach Co., 2017)

Titration result ~ Hydroxide alk. Carbonate alk. ~ Bicarbonate alk.

Pa=0 0 0 Ta
Pa=Ta Ta 0 0
Pa<'2Ta 0 2 X Pa Ta—2 x Pa
Pa='"Ta 0 Ta 0
Pa>':Ta 2xPa—Ta 2 X (Ta—Pa) 0

Total alkalinity (TA) expresses the entire acid-neutralizing capacity of a water sample, determined
by titrating to the carbonic acid end point (pH = 4.3). Partial alkalinity (PA) is the portion consumed
by titration only to the phenolphthalein endpoint (pH = 8.3), representing CO32- plus half of any
OH- present. Hydroxide alkalinity is the TA fraction due exclusively to free OH-. Carbonate
alkalinity is the residual TA attributable to the HCO3-/CO32- system after subtracting hydroxyl
and other non-carbonate bases. To convert alkalinity concentration in terms of mg CaCO3/L to
inorganic carbon (expressed in mg C/L) the conversion to meg/L is based on the equivalent weight

of CaCO3:

Alkalinity (mg CaCO3/L)
50 (mg/meq)

Moles of IC (mol C/L) = Alkalinity (meq/L) X 0.001 (mol C/meq)

Alkalinity (meq/L) =

IC(mg C/L) = moles of IC(mol/L) x 12.01 (g/mol) x 1000 (mg/g)



145

Table A 3 Experimental alkalinity (in mg CaCO3/L) monitored in bench scale units A and B for
recirculation ratios of 50%, 25% and 75%

Rec‘;;’g?“on Influent ST-A BR-A ST-B BR-B SET-B
50% 125 157 76 136 63 176
25% 116 144 65 131 61 168
75% 118 162 77 127 63 192

PHREEOC PHREEQC

Inffluent

Inffluent

Septic Tank

Steel Slag Filter

Septic Tank Biofilm

SUMO

Steel Slag Filter

eutralization

ir pump

- ?-» Effluent
E-A

r
eutralization

P

% Neutralization
: air pump

-@-» Effluent
E-B

Neutralization

PHREEQC

Figure A 1 Conceptual diagram of simulation approach applied in the biological settling tank and biofilm
reactor in system B (SUMO), and septic tank A, settling tank and slag filters (PHREEQC)
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Figure A 2 Experimental results for NH4 (a) and NO3 (b) monitoring in bench scale units A and B.

Mixing model recirculation validation

In the bench-scale reactors, the second chamber of a septic tank was operated under 8 daily cycles
and a 16.8 h HRT. The influent of this reservoir consisted of 10.0 mg P/L of o0-PO4,
230 mg CaCO3/L of alkalinity, 38.0 mg/L of calcium and a pH of 7.5. The calculated carbonate
alkalinity was assumed to be the predominant fraction. The pH 8.8 and the 0-PO4 concentration of
about 2.8 mg P/L, similar to those measured in this experiment (pH 9.0 and ~ 3 mg P/L of 0-PO4),
validates the model. Recirculation start-up tests were performed using the BR-B influent
composition during the same exposure interval for each period of the project. The simulations were
consistent with the laboratory results, demonstrating the robustness of PHREEQC for the scope of
this study.
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Annexe B — Microscopie des Biofilms soumis AUX ReCIRCULATIONS vers la fosse septique

Biofilms sans recirculation Recirculation : 25 %

Figure B 1 Microscopie des biofilms et formation filamenteuse (sans échelle)
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Recirculation : 50 % Recirculation : 50 %

Recirculation : 75 % Recirculation : 75 %

Figure B 1 Microscopie des biofilms et formation filamenteuse (sans échelle) (suite)
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Figure B 2 Réacteurs pilotes (Chapitre 4)
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P

Figure B 3 Filtre a scories dans le 163e jour d’opération

Figure B 4 Routine d'analyses en laboratoire
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Annexe C — Traitement tertiaire des eaux usées — Grandes Piles

Figure C 1 Fosse septique et réacteur a biofilms dans le conteneur convertit a laboratoire
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Figure C 3 Scellement du couvercle du décanteur
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Figure C 5 Isolement des bouchons de recirculation dans la téte de la station de pompage



