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La méthanisation, ou digestion anaérobie, est un processus biologique permettant de transformer des 

déchets organiques en biogaz, par l’action des microorganismes. Ce bioprocédé consiste en la succession 

de plusieurs étapes réactionnelles de la dégradation de la matière organique, en conditions anaérobies : 

l’hydrolyse, l’acidogénèse, l’acétogénèse et la méthanogénèse. Il permet la production, d’une part, d’un 

gaz riche en méthane et dioxyde de carbone, et d’autre part de digestat, produit humide amendant et 

fertilisant. Dans le contexte actuel de la transition écologique vers des énergies renouvelables et la 

diminution de gaz à effet de serre, le développement de la filière est plébiscité en Europe et le secteur 

est en pleine croissance. Ainsi, en France, l’objectif de la Programmation Pluriannuelle de l’Energie est 

d’atteindre une part de 7 % à 10 % de biogaz dans la consommation totale de gaz en 2030, soit une 

puissance injectée environ 40 fois plus importante qu’en 2016.  

A l’échelle industrielle, ce bioprocédé est mis en œuvre dans des digesteurs majoritairement construits 

en béton, car ce matériau est étanche, économique et présente une bonne inertie thermique. Alors que 

la partie supérieure de la structure, au contact du biogaz, est souvent protégée de l’agressivité du milieu 

par des liners, dans la partie inférieure, le béton est en contact direct avec les biodéchets en digestion. 

La phase liquide du biodéchet contient une grande variété de métabolites pouvant être agressifs pour la 

matrice cimentaire. Les ouvrages en béton exposés à la digestion anaérobie peuvent donc subir des 

dégradations qui pourraient nuire à la pérennité des structures et à leur durabilité. Les conséquences de 

ces détériorations, pouvant aller jusqu’à la perte d’étanchéité des structures, sont de nature à la fois 

économiques et environnementales. Elles sont associées par exemple (i) à un arrêt de la production pour 

réparations au sein du digesteur, et/ou (ii) à la diminution de la quantité de gaz récupérée du fait d'une 

perte de gaz, d’une perte de substrat ou d’un apport en oxygène inhibiteur du processus, et/ou (iii) au 

déversement de polluants dans l’environnement. 

Le milieu liquide de la digestion anaérobie est un milieu complexe et multicomposants. Sa composition 

varie en fonction du temps, et dépend de paramètres physicochimiques et opératoires tels que le pH, 

l’agitation et la température, ou encore de la nature des biodéchets à digérer et des procédés mis en 

œuvre. Il contient des agents agressifs pour le béton notamment des acides gras volatils, du CO2 dissous, 

ou encore de l’ammonium, présents en proportions variables. Les microorganismes eux-mêmes 

colonisent la surface du béton sous forme de biofilm et peuvent accentuer localement l’agressivité du 

milieu. 

Les documents normatifs NF EN 206/C et FD P 18-011 classifient les milieux aqueux chimiquement 

agressifs pour le béton en considérant plusieurs critères dont le pH, la concentration en CO2 agressif et 

la concentration en ammonium. Cependant, aucun document ne considère le cas spécifique des acides 

organiques, alors même que le pH ne permet pas de décrire l’agressivité de certains de ces acides. L’effet 

des microorganismes sur la détérioration n’est pas non plus pris en compte. Dans ce cadre, les 

recommandations pour le choix du ciment ne sont pas forcément adaptées au milieu liquide de la 

méthanisation. 

La mise au point de bétons performants et durables dans cet environnement nécessite la compréhension 

approfondie des mécanismes d’altération des matrices cimentaires par le biodéchet, et ce, pour l’éventail 

des situations qui peuvent être rencontrées. Cependant, seules quelques études en milieux réels ont été 

réalisées dans la littérature, pour des substrats particuliers qui ne rendent pas compte de la grande 

variabilité de composition du milieu liquide de la méthanisation. En outre, les attaques par les 

métabolites seuls ont été peu ou pas étudiées pour les conditions spécifiques de pH et de concentrations 

retrouvées dans le milieu liquide de la méthanisation. Enfin, l’effet combiné et la prédominance 

éventuelle de chacun des métabolites dans la dégradation globale sont mal connus. 
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Dans ce contexte, cette thèse, réalisée dans le cadre du projet ANR BIBENdOM1, avait pour objectifs 

principaux : 

- d’évaluer les interactions biogéochimiques entre les matrices cimentaires et le milieu liquide de la 

digestion anaérobie, en fonction du temps et à l’échelle locale, dans des conditions représentatives 

du milieu réel de la méthanisation. Pour des biodéchets de natures différentes, le travail visait 

notamment à caractériser l’influence d’une gamme de matériaux de compositions contrastées sur 

la digestion en termes d’efficacité de la production de biogaz, de composition chimique du biodéchet 

et d’activités microbiennes ; 

- d’identifier les cinétiques et mécanismes de dégradation des matériaux par les composés agressifs 

chimiques métabolisés lors de la digestion, et l’impact de chacun des métabolites dans la 

dégradation totale ; 

- de fournir les données thermodynamiques et cinétiques des réactions de dégradation qui seront le 

support d’une modélisation tendant à reproduire ces phénomènes, pour, à terme, les prédire. 

La stratégie de la thèse a consisté à exposer au milieu liquide de la méthanisation des matériaux à base 

de différents liants : un ciment Portland (CEM I), un ciment au laitier (CEM III/B), un ciment d’aluminate 

de calcium (CAC), un géopolymère (métakaolin alcali-activé) et un laitier alcali-activé. Les interactions 

entre ces matériaux et le milieu réactionnel ont été évaluées en conditions réelles en laboratoire, pour 

deux biodéchets présentant des caractéristiques différentes (pouvoir méthanogène et vitesse 

d’hydrolyse) : le fumier bovin et la brisure de maïs. En outre, la dégradation des matériaux par des milieux 

synthétiques contrôlés a été caractérisée. Cette approche expérimentale a été complétée par une 

approche numérique afin de modéliser et reproduire les phénomènes de dégradation identifiés lors des 

différentes expérimentations. 

Le premier chapitre de ce mémoire sera consacré à une synthèse bibliographique. Le contexte 

environnemental, sociétal et politique du développement de la filière de méthanisation sera tout d’abord 

présenté. Le bioprocédé de la méthanisation et ses paramètres seront décrits et détaillés. L’étude de la 

composition du milieu liquide de la digestion anaérobie permettra ensuite de mettre en lumière la 

présence d’agents agressifs pour le béton. Ce premier chapitre visera également à présenter différents 

types de matériaux cimentaires, envisageables pour la construction de structures de méthanisation 

durables, en termes de compositions et de propriétés. Les attaques des matrices cimentaires par les 

métabolites agressifs identifiés précédemment seront ensuite détaillées. Les informations disponibles 

dans la littérature sur la performance de certains matériaux cimentaires face à la (bio)détérioration dans 

ce milieu seront recensées. Enfin, le contexte normatif définissant les classes d’agressivité et régissant 

les formulations de bétons à utiliser sera présenté. 

Dans le chapitre II, les matériaux, les méthodologies et les protocoles utilisés seront présentés. Les 

différents liants utilisés dans cette étude seront décrits en termes de compositions chimiques, mode de 

fabrication des éprouvettes et propriétés. Les différents essais expérimentaux seront détaillés en termes 

                                                           

1 Le projet BIBENdOM (BIochemical impact of agricultural, Breeding and agrofood EfflueNts On concrete structures 
in biogas systeMs) lauréat de l’appel à projets générique CE22 ANR 2016 a débuté en 2017. Il regroupe des 
partenaires académiques (LMDC, LGC, TBI, IMT Lille Douai) et des partenaires industriels (Ecocem, Cousté 
Solutions). 
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de protocole, procédure des essais réalisés, matériel utilisé et analyses effectuées. Les paramètres du 

modèle numérique seront décrits.  

Les chapitres III à V présenteront les résultats expérimentaux et de modélisation. 

Le chapitre III aura pour objet l’analyse de l’influence des matériaux de composition variée sur la digestion 

anaérobie. Une analyse comparative des effets spécifiques des différents matériaux sur le processus de 

digestion anaérobie sera réalisée (modifications du pH, productions d’acides gras volatils, d’ammonium 

et de biogaz, populations microbiennes). Deux expériences d’environ 250 jours chacune seront réalisées 

pour les deux biodéchets fumier bovin et brisure de maïs à digérer, afin d’évaluer les effets des matériaux 

sur des milieux liquides de compositions variées, au cours du temps et sur plusieurs cycles de digestion. 

Le chapitre IV s’appuiera sur les mêmes expériences pour identifier l’effet des biodéchets en digestion 

sur les cinq matériaux de l’étude : pâtes à base de CEM I, CEM III/B, CAC, métakaolin alcali-activé et laitier 

alcali-activé. La biodétérioration de ces matériaux sera examinée au cours du temps et sera présentée 

pour deux échéances : à moyen terme et en fin d’expérience. Les modifications microstructurales, 

chimiques et minéralogiques des matériaux seront évaluées, pour les deux milieux réactionnels (fumier 

bovin et brisure de maïs en digestion), et l’agressivité de ces milieux sera analysée en regard des 

dégradations engendrées. 

Le chapitre V visera à caractériser les mécanismes de dégradation des matériaux par les différents agents 

chimiques agressifs métabolisés lors de la digestion, et identifier les effets combinés et les éventuelles 

prédominances des agents agressifs dans la détérioration globale. Pour cela, des pâtes de CEM I et de 

métakaolin alcali-activé seront immergées dans des solutions agressives à base des agents chimiques 

agressifs métabolisés lors de la méthanisation : solution d’acide acétique, solution de nitrate 

d’ammonium, solution de bicarbonate de sodium ainsi que des solutions composées mélangeant les 

différents métabolites. Cette étude sur monolithes sera complétée par une expérimentation de la 

dégradation d’une poudre de CEM I dans des solutions d’acide acétique et nitrate d’ammonium. Ces 

essais permettront de fournir des données thermodynamiques et cinétiques, supports d’un travail de 

modélisation basé sur une approche thermodynamique des phénomènes, en vue d’une prédiction des 

réactions des matrices cimentaires dans de tels milieux. 

La conclusion du mémoire permettra une synthèse des apports de ce travail, et dégagera les perspectives 

et pistes d’exploration pour les prochaines études. 
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INTRODUCTION 
Aujourd’hui, le secteur de la méthanisation est en pleine croissance pour répondre à la demande accrue 

d’énergie renouvelable en Europe et dans le monde. Le bioprocédé de la digestion anaérobie, mis en 

œuvre à échelle industrielle dans des cuves – appelées digesteurs, souvent réalisées en béton, permet à 

la fois la valorisation de biodéchets et la production de méthane. Cependant, la durabilité de ces structures 

en béton est menacée par la biodétérioration induite par le milieu de la digestion. Ainsi, des solutions 

constructives sont nécessaires afin de permettre le développement pérenne de la filière. 

Dans ce cadre, la problématique soulevée est la compréhension des mécanismes d’interactions entre le 

déroulement du bioprocédé de la digestion anaérobie et différents matériaux susceptibles d’apporter une 

durabilité accrue des structures dans ce milieu. 

Cette synthèse bibliographique se divise en cinq parties exposant les bases scientifiques nécessaires au 

développement et à la compréhension des travaux de thèse. Dans une première partie, le contexte 

politique, environnemental et sociétal du développement de la filière méthanisation est présenté et le 

bioprocédé de la digestion anaérobie est décrit et détaillé. L’étude de la composition des milieux vise à 

mettre en lumière la composition des biodéchets en termes de composés potentiellement agressifs pour 

le béton. Une deuxième partie décrit la composition et les caractéristiques de différents matériaux 

cimentaires pouvant être envisagés pour la construction d’ouvrages de méthanisation plus durables. La 

troisième partie se consacre aux informations disponibles dans la littérature sur l’attaque des matrices 

cimentaires par les différents composés potentiellement agressifs pour le matériau identifiés dans la 

première partie. La quatrième partie est destinée à faire le bilan des données publiées à ce jour sur les 

performances de certains matériaux (présentés en partie 2) face à la (bio)détérioration induite par le 

milieu liquide de la méthanisation. Enfin, la dernière partie présente le contexte normatif régissant 

l’utilisation et la formulation des bétons pour la construction de structures de digestion. Pour finir, les 

objectifs du projet de thèse et la stratégie mise en place seront détaillés. 

1 LA METHANISATION 
1.1 Introduction 
La méthanisation (ou digestion anaérobie) est un procédé de dégradation de la matière organique par 

des microorganismes, en conditions contrôlées et en absence d’oxygène. Ce bioprocédé aboutit à la 

production : 

 D’une énergie renouvelable : le biogaz, mélange gazeux composé d’environ 50 à 70 % de 

méthane, de 20 % à 50 % de gaz carbonique et de traces d’autres gaz ; 

 Du digestat : un produit humide riche en matière organique, en azote, en phosphore et en 

potassium qui est généralement utilisé comme amendement pour un retour au sol dans les 

cultures. 

Toutes les matières organiques sont susceptibles d’être ainsi décomposées, et le phénomène est 

d’ailleurs très répandu dans la nature puisqu’on le retrouve dans les marais ou encore dans les intestins 

d’animaux (Hillion, 2017). Les procédés de méthanisation peuvent être implantés sur plusieurs secteurs 

et donc sur différents types de déchets organiques ou biodéchets. D’après le décret n°2002-540 du 

18/04/02 (Décret n°2002-540, 2002), les déchets organiques sont les résidus ou sous-produits organiques 

de l’agriculture (lisier, fumier…), des industries agroalimentaires ou encore des collectivités (boue de 
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station d’épuration des eaux usées (STEP)). Les biodéchets sont quant à eux définis par la Directive 

2008/98/CE du Parlement européen et du conseil du 19/11/08 relative aux déchets (Directive 

2008/98/CE, 2008) comme étant les déchets biodégradables de jardin ou de parc, les déchets 

alimentaires issus des ménages, restaurants, cantines scolaires etc. 

Le biogaz peut être valorisé de plusieurs manières. Il est cependant nécessaire d’en limiter le transport, 

couteux tant économiquement qu’énergétiquement. Il peut être utilisé pour produire de la chaleur avec 

une bonne efficacité énergétique et il est aussi utilisé comme combustible pour la production 

d’électricité, avec un rendement plus faible (ADEME, 2015). Si les productions de chaleur et d’électricité 

sont combinées, c’est-à-dire que la chaleur de la combustion est récupérée, on parle alors de 

cogénération. D’après l’ADEME (2015), c’est le mode de valorisation de biogaz le plus courant (75 % des 

installations en 2018 (ATEE & Club Biogaz, 2018)). Le biogaz peut aussi être transformé 

(épuration/compression) afin d’être utilisé comme carburant pour véhicules (Frigon & Guiot, 2010). 

Enfin, le mode le plus performant de valorisation du biogaz est son injection après épuration dans le 

réseau de gaz naturel. D’un point de vue de l’amendement des sols, l’azote est plus disponible dans le 

digestat produit que dans le déchet organique initial (lisier ou fumier par exemple) ce qui permet une 

fertilisation du sol plus rapide. De plus, le traitement anaérobie permet de supprimer des agents 

pathogènes (des bactéries telles que Salmonella, Escherichia coli, Listeria ou encore des virus, des 

moisissures ou des parasites) nocifs pour l’utilisation en engrais (Weiland, 2010). 

La production de biogaz par digestion anaérobie a été évaluée comme l’une des technologies les plus 

éco-énergétiques et bénéfiques pour l’environnement pour la production de bioénergie (Fehrenbach et 

al., 2008). De plus, la filière (production de chaleur, d’électricité ou injection) représentait 3020 emplois 

ETP (équivalent temps plein) en 2018 (chiffres provisoires). D’après la tendance actuelle de la filière, on 

estime 3180 emplois ETP en 2019 (aucune tendance estimée pour 2020 à cause de la situation sanitaire 

liée à l’épidémie de COVID-19), alors que la trajectoire de la PPE (Programmation pluriannuelle de 

l’énergie) prévoyait 5610 ETP en 2019 et 6210 emplois ETP en 2026. Le secteur semble donc avoir besoin 

d’un dispositif de soutien public pour atteindre ces objectifs (ADEME & IN NUMERI, 2019; Ministère de 

la transition écologique et solidaire, 2020). 

1.2 Etat des lieux 

1.2.1 Contexte réglementaire 
Afin de faire face aux problématiques de changement climatique et d’épuisement des ressources fossiles, 

la transition énergétique vers des énergies renouvelables est au cœur des préoccupations de l’Union 

Européenne (UE) depuis le début du XXIème siècle. Ainsi, les états membres de l’UE, à travers la Directive 

Européenne 2001/77/CE, se sont engagés à un objectif global de 12 % de la consommation intérieure 

brute d’énergie renouvelable en 2010. Suite à cela, la Directive Européenne 2009/28/CE puis le Parlement 

ont rehaussé cette part d’énergie renouvelable à 20 % pour l’UE à l’horizon 2020, puis à 32 % pour 

l’horizon 2030. La loi relative pour la croissance verte de 2015 et celle relative à l’énergie et au climat de 

2019 ont fixé un objectif de 40 % au moins d’énergies renouvelables dans la production d’électricité en 

2030 et la part globale des énergies renouvelables devra représenter au moins 38 % de la consommation 

finale en chaleur et 15 % de la consommation finale en carburant (Ministère de la transition écologique, 

2020). 

De nouveaux objectifs ont été établis lors de la Programmation Pluriannuelle de l’Energie 2019-2023 

(Ministère de la transition écologique et solidaire, 2020). Alors que le rendement énergétique d’une 

installation de biogaz avec injection dans le réseau de gaz naturel est de 94 %, la cogénération ne permet 
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d’atteindre qu’un rendement électrique de 35-38 %, le reste de l’énergie se retrouvant sous forme de 

chaleur (rendement thermique 40-47 %) (ADEME, 2015). Ainsi, l’injection de biogaz dans le réseau est à 

privilégier et le soutien à la filière se concentre aujourd’hui sur la production de chaleur. Au contraire, la 

production de biogaz pour l’électricité est désormais réservée aux sites de méthanisation éloignés du 

réseau de gaz ou pour lesquels il n’existe pas de potentiel pour une valorisation directe comme 

biocarburant ou combustible. L’objectif de la Programmation Pluriannuelle de l’Energie est d’atteindre 

une part de 7 % à 10 % de biogaz dans la consommation totale de gaz en 2030. Cela représenterait donc 

14 – 20 TWh en injection, contre seulement 0,4 TWh en 2016. 

La Loi n°2015-992 du 17 août 2015 (LOI n° 2015-992 du 17 août 2015 relative à la transition énergétique 

pour la croissance verte, 2015), valide le modèle énergétique de la France pour l’horizon 2030. Trois 

objectifs principaux de cette loi visent à la réduction d’énergie fossile de 30 % par rapport à 2012, à 

l’augmentation de la part des énergies renouvelables à 32 % dans la consommation finale d’énergie d’ici 

2030 et à l’amélioration de la gestion des déchets (réduction de 50 % de la quantité de déchets mis en 

décharge à l’horizon 2025). 

Le biogaz issu de la méthanisation fait partie des énergies renouvelables d’après la Directive Européenne 

2001/77/CE (Directive 2001/77/CE, 2001). Sa production répond en partie aux objectifs de transition 

énergétique et de gestion des déchets évoqués dans la Loi n°2015-992 : 

 La méthanisation à partir de biodéchets non valorisés à ce jour contribue aux objectifs européens 

de réduction de mise en décharge de matière organique et contribue à limiter les émissions de 

gaz à effet de serre. 

 La production de biogaz à partir d’effluents d’élevage contribue à la réduction de l’impact des 

exploitations agricoles sur le climat, par captation de méthane, mais aussi en diminuant la 

pollution azotée. 

 La méthanisation permet de produire une énergie renouvelable (le biogaz), et un amendement 

utile pour l’agriculture (le digestat). 

1.2.2 Développement et répartition des méthaniseurs 
Depuis 2009, le nombre d’unités de méthanisations en Europe n’a cessé d’augmenter. En 2018, 18202 

unités de biogaz étaient implantées en Europe (Figure I - 1). 

 

Figure I - 1 : Evolution du nombre d’unités de biogaz en Europe (European Biogas Association, 2020) 



Chapitre I – Synthèse bibliographique 

24 
 

La France est alors le 3ème pays européen possédant le plus d’usines de méthanisation, derrière 

l’Allemagne et l’Italie (European Biogas Association, 2019). Le taux de croissance réduit du nombre total 

d’usines de biogaz en Europe ces dernières années est principalement dû à des changements dans les 

cadres juridiques nationaux (European Biogas Association, 2017). 

L’arrêté du 19 mai 2011 (Arrêté du 19 mai 2011, 2011) et le décret n°2011-1597 (Décret n° 2011-1597, 

2011) obligent tout porteur de projet de méthanisation à signaler son projet auprès de l’ADEME par la 

production d’un dossier d’identification. Cette identification systématique permet de recenser toutes les 

installations de biogaz en France, et de connaître la répartition des installations selon le secteur ou le 

type de valorisation. En mars 2018, l’outil d’analyse SINOE Déchets (SINOE Déchets, 2018) recensait une 

totalité de 529 unités de méthanisation en France métropolitaine. La majorité de ces unités sont des 

installations à la ferme et le type de valorisation le plus répandu est celui de la cogénération, puisque 

l’injection dans le réseau n’était pas possible avant 2013 en France. 

D’après les statistiques de l’European Biogas Association (2019), la France comptait en 2017, 742 usines 

de biogaz. Contrairement à l’estimation de SINOE Déchets, cette valeur prend en compte les usines de 

production captant le biogaz des déchets enfouis. La Figure I - 2 permet de montrer que la France a suivi 

la tendance européenne depuis 2010 avec une forte augmentation du nombre d’unités de production de 

biogaz passant de 498 installations en 2010 à 873 en 2016 dans des secteurs variés. 

 

Figure I - 2 : Evolution du nombre d'unités de biogaz en France (gauche) et du nombre d'unités par secteur en 2016 
(droite) (European Biogas Association, 2017) 

Même si les unités de production de biogaz peuvent être implantées sur différents secteurs et exploitées 

de différentes façons (Figure I - 2), le processus biologique de la digestion anaérobie se déroule toujours 

de la même manière, quel que soit le substrat utilisé (déchets agricoles, ménagers et assimilés, industriels 

et boues de STEP). Ce processus est décrit dans la partie suivante. 
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1.3 Principe et étapes de la méthanisation (ou digestion anaérobie) 
La méthanisation est un processus complexe, consistant en la succession de plusieurs étapes 

réactionnelles de dégradation de la matière organique (Figure I - 3) : l’hydrolyse, l’acidogénèse, 

l’acétogénèse et la méthanogénèse (Batstone et al., 2002; Evans & Furlong, 2003). Chacune de ces étapes 

fait intervenir une communauté microbienne particulière nécessitant des conditions environnementales 

spécifiques (cf §1.8.1). Ces microorganismes sont des procaryotes, c’est-à-dire des organismes 

unicellulaires, dépourvus de noyau et bordés d’une membrane. Leur taille varie entre 0,2 et 3 µm. Hormis 

les méthanogènes qui appartiennent au groupe taxonomique des archées, tous les microorganismes 

intervenant dans la digestion anaérobie sont des bactéries. 

 

Figure I - 3 : Schéma simplifié des principales étapes de la méthanisation (Hillion, 2017) 

1.3.1 Hydrolyse 
Lors de l’hydrolyse, la matière organique complexe de haut poids moléculaire comme les 

polysaccharides, les lipides, les protéines ou les acides nucléiques sont hydrolysées en monomères 

insolubles (monosaccharide, bases azotées, acides aminés, acides gras à longues chaînes) par des 

enzymes extracellulaires. Ces enzymes proviennent d’une microflore hydrolytique anaérobie facultative 

ou stricte d’une importante biodiversité, selon les conditions opératoires. Cette microflore est 

principalement retrouvée parmi les genres Acetivibrio, Actinomyces, Anaerocellum, Bacillus, Baceriodes, 

Bacteroides, Butyrivibrio, Caldicellulosiruptor, Cellulomonas, Clostridium, Eubacterium, Erwinia, 

Fervidobacterium, Fibrobacter, Halocella, Lactobactillus, Microbispora, Micrococcus, Peptococcus, 

Peptostreptococcus, Ruminococcus, Spirochaeta, Staphylococcus, Streptomyces, Thermomonospora et 

Thermotoga (Amani et al., 2010; Cirne et al., 2007; Y. Li et al., 2011; Prescott et al., 2013; Ziganshin et al., 

2013). Cette étape est généralement lente et détermine l’efficacité de la conversion de la biomasse (Y. Li 

et al., 2011). 

1.3.2 Acidogénèse 
L’étape d’acidogénèse correspond à la transformation des monomères issus de la phase précédente en 

acides gras volatils (AGV) (e.g., acides acétique, propionique, butyrique, valérique), en alcool (éthanol) et 

en acides organiques (e.g. acide lactique) mais aussi directement en hydrogène et en dioxyde de carbone. 

Les bactéries responsables de cette transformation sont des bactéries fermentaires anaérobie facultative 
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ou stricte appartenant le plus souvent aux genres Acetobacterium, Butyribacterium, Clostridium, 

Escherichia, Eubacterium, Lactobacillus, Micrococcus, Pseudomonas, Saccharomyces, Sporomusa, 

Streptococcus (Amani et al., 2010; Y. Li et al., 2011). Cette étape est la plus rapide du processus de 

méthanisation du fait des taux de croissance élevés des bactéries fermentaires, 30 à 40 fois supérieurs à 

ceux des méthanogènes (Amani et al., 2010). 

1.3.3 Acétogénèse 
L’acétogénèse correspond à la dégradation des acides et alcools en acétate, hydrogène et dioxyde de 

carbone. Les bactéries impliquées lors de cette étape sont le plus souvent parmi les genres 

Acetoanaerobacterium, Acetobacterium, Butyribacterium, Clostridium, Eubacterium, Pelotomaculum, 

Peptococcus, Ruminococcus, Smithllela, Sporomusa, Syntrophobacter, Syntrophococcus, 

Syntrophomonas, Syntrophus (Amani et al., 2010; Y. Li et al., 2011; Prescott et al., 2013). Deux voies 

différentes de production peuvent être empruntées de manière concomitante : 

 L’hétéroacétogénèse : cette voie consiste à produire en même temps de l’acétate et de 

l’hydrogène principalement à partir du propionate et du butyrate. Cette transformation met en 

jeu des bactéries acétogènes productrices obligées d’hydrogène aussi appelées OHPA pour 

« Obligate Hydrogen Producing Acetogens » (Merlin Christy et al., 2014). Cette réaction n’est 

possible que si l’hydrogène est immédiatement consommé. Leur croissance dépend donc de la 

présence d’espèces qui prélèvent l’hydrogène et maintiennent sa pression partielle très basse 

(Moletta, 2008). 

 L’homoacétogénèse : cette voie est favorisée dans les milieux riches en dioxyde de carbone et 

est basée sur le travail de deux groupes de bactéries. Le premier groupe consomme les composés 

organiques carbonés et produit de l’acétate et du butyrate principalement. Le second groupe, 

composé de bactéries dites « homoacétogènes », produit de l’acétate par réduction de dioxyde 

de carbone par l’hydrogène (Hillion, 2017).  

1.3.4 Méthanogénèse 
Cette dernière étape produit le biogaz, i.e. du méthane, du dioxyde de carbone et de l’ammoniac en 

quantité plus faible, à partir des produits de l’acétogénèse. Les microorganismes mis en jeu fonctionnent 

en anaérobiose stricte et appartiennent au domaine des Archaea. On distingue deux voies métaboliques 

différentes : 

 La dégradation de l’acétate en méthane et dioxyde de carbone par les archées méthanogènes 

acétoclastes (acétotrophes). La voie acétoclastique contribue à plus de deux tiers de la 

production de méthane suivant la réaction 𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂𝐻 → 𝐶𝐻4 + 𝐶𝑂2. 

 La réduction du gaz carbonique par l’hydrogène selon la réaction 𝐶𝑂2 + 4𝐻2 → 𝐶𝐻4 + 2𝐻2𝑂 par 

les archées méthanogènes hydrogénophiles (hydrogénotrophes) qui produisent le tiers restant 

de méthane. Ces organismes vivent donc en association syntrophique avec les bactéries 

productrices d’hydrogène, c’est-à-dire que les bactéries productrices d’hydrogène produisent un 

élément nutritif essentiel au développement des méthanogènes hydrogénophiles. Ainsi, les 

archaea éliminent l’hydrogène produit dans les étapes précédentes, permettant la survie des 

OHPA et le bon équilibre du processus. Ce sont les faibles quantités d’hydrogène produites dans 

les étapes précédentes qui limitent la production de méthane par méthanogénèse 

hydrogénotrophile (Amani et al., 2010). 

Deux ordres y sont très représentés : les Methanomicrobiales où les genres Methanoculleus, 

Methanocorpusculum et Methanospirillum ont été identifiés et les Methanosarcinales comprenant les 
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genres Methanosarcina et Methanosaeta en quantité importante et le genre Methanomethylovorans 

(Ziganshin et al., 2013). 

Le biogaz produit est théoriquement composé de 2/3 de méthane (CH4) et de 1/3 de gaz carbonique 

(CO2). 

Cet enchaînement de réactions de dégradation aboutissant à la production du biogaz souligne les 

relations syntrophiques existant entre les différents groupes microbiens du processus de digestion 

anaérobie. Ces relations étroites témoignent de la sensibilité du procédé de digestion anaérobie puisque 

la modification d’une seule des étapes ou d’une seule réaction peut influencer l’ensemble du procédé. 

1.4 Gisements de matières utilisables en méthanisation 
Toute matière biodégradable riche en matière organique peut être utilisée pour la production de 

méthane. Afin de connaitre la capacité d’un matériau à être valorisable en méthanisation, on peut 

évaluer son potentiel méthane biologique (BMP pour Biochemical Methane Potential) à partir de la 

quantité de méthane produit au cours d’un cycle de digestion en conditions optimales d’une quantité 

connue de déchet (Zhang et al., 2016). Les ressources prises en compte par l'ADEME (2013) comme 

substrats utilisables en méthanisation sont les suivantes : 

 Les ressources agricoles : effluents d’élevage, résidus de cultures, cultures intermédiaires à 

vocation énergétique (CIVE)2 

 Les ressources de l’industrie agro-alimentaire 

 Les ressources de l’assainissement 

 Les déchets verts 

 Les biodéchets de ménages 

 Les biodéchets de la restauration, des petits commerces, de la distribution, des marchés 

Cependant, Collet (2017) souligne la volonté de l’ADEME de n’utiliser les cultures énergétiques (espèce 

végétale cultivée pour produire de la biomasse destinée à une valorisation énergétique) que pour 

équilibrer le fonctionnement du digesteur, les matières prises en compte seront donc principalement des 

déchets ou coproduits organiques provenant des différents secteurs cités précédemment. L’article D 543-

292 du code de l’environnement prévoit ainsi qu’un méthaniseur ne peut utiliser plus de 15 % de cultures 

alimentaires et énergétiques, cultivées à titre de culture principale (Ministère de la transition écologique 

et solidaire, 2020). 

L’ADEME (2013) évalue le gisement global mobilisable à l’horizon 2030 pour la méthanisation à 130 

millions de tonnes de matière brute, dont 90 % de matières agricoles, ce qui équivaut à 56 TWh d’énergie 

primaire produite par production de biogaz. En dehors des gisements issus de l’agriculture, les déchets 

issus de l’assainissement et les déchets d’industries agro-alimentaires et des commerces présentent une 

ressource importante. 

1.5 Le biogaz 
Le biogaz est principalement composé de méthane et de dioxyde de carbone (INERIS, 2009; Lastella et 

al., 2002; Lesteur et al., 2010; Weiland, 2010; Zdanevitch et al., 2009). Un biogaz est considéré de bonne 

                                                           

2 Une culture intermédiaire à vocation énergétique (CIVE) est une culture implantée et récoltée entre deux cultures 
principales dans une rotation culturale. Les CIVE sont récoltées pour être utilisées en tant qu’intrant dans une unité 
de méthanisation agricole (Ministère de l’agriculture et de l’alimentation, 2014). 
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qualité quand il contient au minimum 50 % de méthane. Il contient généralement 55 % à 70 % de méthane 

et 30 % à 45 % de dioxyde de carbone (Deublein & Steinhauser, 2011; Rasi, 2009; Rasi et al., 2007). Les 

autres composés majeurs du biogaz agricole sont la vapeur d’eau (2-7 %), le dioxygène (<2 %), l’azote (2-

17 %) et on y retrouve aussi des composés soufrés comme le H2S (200 – 5000 ppm) et de l’ammoniac NH3 

(500 ppm) (Rasi, 2009; Rasi et al., 2007; Zdanevitch et al., 2009). 

1.6 Les installations de méthanisation 
La digestion anaérobie est un procédé industriel mis en œuvre dans des unités de traitement de 

méthanisation, à proximité des gisements de déchets utilisables (fermes, industries agroalimentaires, 

STEP…). Ces unités regroupent à la fois les installations de stockage, les digesteurs et les unités de 

production d’énergie ce qui permet la réalisation de tout le processus sur site. 

La digestion anaérobie se déroule dans le digesteur, enceinte étanche où les conditions optimales pour 

la digestion sont maintenues. Un post digesteur peut éventuellement être installé afin de poursuivre la 

réaction de méthanisation et produire un biogaz de meilleure qualité. En amont du processus, on 

retrouve des équipements de stockage de déchets adaptés au type de déchets et permettant un 

prétraitement. Enfin, les produits de la digestion anaérobie sont valorisés directement ou après 

stockage : le digestat est utilisé pour ses propriétés fertilisantes et amendantes et le biogaz est 

transformé en énergie. Une partie de cette énergie sert à maintenir la température du digesteur (cf 

§1.8.2.1). 

1.7 Digesteurs 
Deux catégories de processus existent pour la méthanisation : la méthanisation en voie sèche et la 

méthanisation par voie liquide. Elles s’appliquent différemment et sont fonction du type de matières 

dédiées à la digestion anaérobie. En termes opératoires, elles se différencient par leur composition en 

matière sèche (ADEME, 2015; Ge et al., 2016; Kothari et al., 2014; Y. Li et al., 2011) : 

 La digestion par voie sèche, contenant de 15 % à 40 % de matière sèche, développée pour le 

traitement des déchets solides tels que les fumiers, les tontes, la paille ou les ensilages ; 

 La digestion par voie liquide ou voie humide (<15 % de matière sèche) utilisée pour les effluents 

liquides comme les boues, les lisiers ou encore les jus provenant d’installations en voie sèche. 

Pour chaque type de digesteur, le volume du réservoir comprend : 

 La phase hétérogène solide/liquide (en partie inférieure du digesteur) : elle est constituée de 

solide ou de liquide respectivement pour la technologie voie sèche ou voie humide. On note 

cependant qu’une phase liquide, appelée jus ou lixiviat, est toujours présente en digestion voie 

sèche et que la phase liquide de la digestion par voie humide peut contenir des éléments solides, 

provenant du déchet ou du digestat. Cette phase est majoritairement constituée des déchets à 

traiter. 

 La phase gaz (en partie supérieure) : elle est constituée du biogaz produit par la digestion 

anaérobie. 

1.7.1 La digestion par voie sèche 
Les digesteurs par voie sèche, qui peuvent être de type silo ou garage, fonctionnent en discontinu car le 

digesteur est ouvert régulièrement afin d’être vidé puis rechargé. Une production de gaz relativement 

constante dans le temps est permise grâce au fonctionnement de plusieurs digesteurs en parallèle 

(ADEME Bourgogne, 2015). 
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Ce mode de digestion nécessite un apport en eau moins important qu’en voie humide, il est de ce fait 

plus adapté à des substrats secs. Cependant, les cinétiques de dégradation y sont plus lentes avec un 

temps de rétention supérieur pour un rendement de méthane réduit (Y. Li et al., 2011). La méthanisation 

en voie sèche est aussi moins maitrisée que la méthanisation en voie humide, notamment à cause de 

l’hétérogénéité du milieu (Hillion, 2017). 

1.7.2 La digestion par voie liquide 
Les digesteurs par voie liquide (ou humide) se présentent souvent sous forme d’une cuve cylindrique 

fermée, isolée et hermétique, divisée en deux parties : la partie basse correspondant à la phase 

liquide/solide et la partie haute correspondant à la phase gaz. Ces cuves sont majoritairement construites 

en béton armé du fait du faible coût du matériau et de sa capacité à répondre aux exigences précédentes. 

Des revêtements polymériques ou plastiques sont souvent appliqués pour protéger le béton en phase 

gaz (Nathalie Bachmann, 2013), principalement pour protéger le béton du CO2 et de l’H2S présents dans 

le biogaz. 

Le digesteur est continuellement alimenté en matière liquide et les déchets sont brassés mécaniquement 

à l’intérieur de la cuve. Ce mode de digestion est le plus répandu et permet le traitement d’une plus 

grande quantité d’intrants produisant un digestat de qualité constante. Les effluents sont généralement 

amenés dans les silos par des systèmes de pompage ou des trémies agricoles, ce qui ne nécessite pas de 

manutention. L’automatisation du processus s’adapte bien aux installations de grande ampleur et la 

maitrise des paramètres de digestion (pH, température, homogénéisation) est optimale. Cependant, les 

installations sont de tailles importantes et sont coûteuses. Elles ne permettent de traiter des déchets secs 

qu’après un pré-traitement de la matière avec injection d’eau (Hélianthe, 2014). 

1.8 Conditions optimales pour la digestion anaérobie 
La formation du produit final, le méthane, est influencée par plusieurs paramètres tels que le pH, la 

température, le type d’intrants ou encore l’agitation. La production de méthane est maximale quand ces 

paramètres sont choisis de manière optimale (Kothari et al., 2014). 

1.8.1 Conditions chimiques optimales 

1.8.1.1 Généralités – pH et alcalinité 

Les valeurs optimales de pH diffèrent pour chaque étape de la digestion anaérobie (Kothari et al., 2014), 

et de faibles variations de pH suffisent à affecter les performances du procédé. En particulier, le groupe 

des méthanogènes présente la plus forte sensibilité face aux variations de pH (Garcia et al., 2000). Le pH 

doit donc permettre l’activité de tous les groupes microbiens nécessaires à la digestion anaérobie. Selon 

Liu et al. (2008), le rendement maximal en biogaz dans la digestion anaérobie est atteint pour un pH 

compris entre 6,5 et 7,5 et plusieurs auteurs considèrent que la gamme de pH optimale pour la digestion 

se situe entre 6,7 et 7,3 (Barker, 1943; Braun, 2007). Comme les méthanogènes sont particulièrement 

sensibles aux milieux acides (§1.8.1.2), l’accumulation d’AGV dans le milieu, qui entraîne une chute de 

pH, doit être évitée. La production de méthane à pH acide reste possible grâce à l’adaptation des 

populations pour des pH inférieurs à 5 (Goodwin & Zeikus, 1987; Jain & Mattiasson, 1998). Cependant, 

cela occasionne une baisse sensible de la productivité (seulement 25 % de la production à pH=7) (Voegel, 

2017). 

Le pH est fortement lié à l’alcalinité que l’on associe au pouvoir tampon, c’est-à-dire la capacité du milieu 

à absorber les protons. Cette capacité est liée à la concentration d’ions bicarbonate, carbonate et 

d’hydroxyde, exprimée en concentration équivalente de CaCO3. L’alcalinité contrebalance l’acidité 
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apportée par la production d’AGV au sein du procédé pour conserver les conditions de neutralité du pH. 

Elle peut être produite par la dégradation des déchets, par exemple les déchets riches en protéines qui 

produisent de l’ammoniac lors de leur dégradation. L’ammoniac réagit avec l’eau et le dioxyde de 

carbone pour produire du bicarbonate d’ammonium. Certains déchets, riches en sulfates/soufre 

permettent aussi la production de bicarbonate par réduction du soufre (Voegel, 2017). Le pH peut 

cependant être augmenté en ajoutant de la chaux (Kothari et al., 2014) ou du bicarbonate de sodium, du 

carbonate de sodium ou de l’hydroxyde d’ammonium. 

 

Figure I - 4 : Relation entre le pH, les bicarbonates (CaCO3) et le CO2 dans la phase gazeuse (Sawyer et al., 2002) 

Sur la Figure I - 4, on peut voir que pour un fonctionnement du digesteur normal et une production de 

CO2 dans le biogaz d’environ 30 %, l’alcalinité varie entre 1000 et 5000 mg.L-1 (Sawyer et al., 2002). 

1.8.1.2 Conditions chimiques optimales de chaque famille microbienne 

 Bactéries hydrolytiques 

Les bactéries hydrolytiques, participant aux étapes d’hydrolyse, d’acidogénèse et d’acétogénèse sont 

résistantes du fait de leur temps de division court (quelques heures, soit environ 10 fois plus rapide que 

les méthanogènes) et de leur tolérance à l’oxygène. Elles ont un pH optimal compris entre 5,5 et 6,5 

(Hagos et al., 2017; J. Kim et al., 2003; M. Kim et al., 2003; Merlin Christy et al., 2014; Yu & Fang, 2002a) 

et d’après Merlin Christy et al. (2014), les bactéries acidogènes et acétogènes préfèreraient même un pH 

légèrement acide entre 4,5 et 5,5. Les bactéries acidogènes, qui participent en général également à 

l’hydrolyse, sont sensibles à l’H2S, au NH3 et aux sels (Delfosse, 2010). 

 Bactéries acétogènes 

Les OHPA ont un pH optimal entre 6,8 et 7,5 et un temps de division long compris entre 1 et 4 jours alors 

que les homoacétogènes ont un pH optimal de 7,8 à 8,2 et un temps de division long de 5 à 15 jours. Les 

bactéries acétogènes sont relativement fragiles car elles fonctionnent en anaérobiose stricte, sont 

sensibles à un excès de dihydrogène (Merlin Christy et al., 2014), mais aussi aux variations de 

température, aux sels, à l’H2S et au NH3 (Delfosse, 2010). 

 Archées méthanogènes 

Les archées méthanogènes vivent dans les mêmes conditions de pH que les homoacétogènes (6,8 – 7,5), 

avec un pH optimal autour de 7 (Huber et al., 1982; Yang & Okos, 1987) et un temps de division de 5 à 15 
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jours. C’est le groupe de microorganismes le plus fragile de la digestion anaérobie. Les archées 

méthanogènes sont très sensibles à l’O2 et sont sensibles aux variations de température et de pH 

(Delfosse, 2010). Par exemple, le taux de reproduction des méthanogènes est fortement réduit pour un 

pH inférieur à 6,6 (Mao et al., 2015; Mosey & Fernandes, 1988). Les méthanogènes sont sensibles aux 

conditions acides, c’est pourquoi l’accumulation d’AGV doit être évité (Kothari et al., 2014). 

Bien que la flore microbienne soit présente de manière libre dans la phase liquide, elle se développe aussi 

en biofilm sur des surfaces variées telles que des déchets solides ou les parois du digesteur (Moletta, 

2008). Selon Langer et al. (2014), le mode de vie en biofilm permettrait une dégradation plus efficace des 

substrats organiques et donc un rendement de production de méthane plus important. De plus, les 

relations syntrophiques y seraient favorisées. L’étude de Andersson et Björnsson (2002) montre aussi 

que l’introduction d’un support solide (de la paille) comme porteur de biofilm améliore la production de 

méthane. 

1.8.2 Conditions physiques optimales 

1.8.2.1 Température 

Lors de la méthanisation, l’activité des microorganismes est étroitement liée à la température de 

fonctionnement du digesteur. Trois plages de températures sont possibles pour la méthanisation, elles 

sont définies sur la base des plages d’activités des microorganismes (Hess, 2007; Kothari et al., 2014) : 

 Températures adaptées aux microorganismes psychrophiles (ou cryophiles) : de 4 à 20°C 

 Températures adaptées aux microorganismes mésophiles : entre 20 et 45°C 

 Températures adaptées aux microorganismes thermophiles : entre 45 et 70°C 

La Figure I - 5 permet de constater que chaque courbe représentant le taux de croissance montre un 

optimum : environ 17°C pour les conditions psychrophiles, 37°C pour les mésophiles et 60°C pour les 

thermophiles. 

Même si plusieurs températures sont possibles et que la température optimale de croissance des 

bactéries varie selon les déchets à dégrader, cette dernière doit rester stable durant le processus, les 

variations ne devant pas dépasser 2°C pour maintenir une production optimale (Kothari et al., 2014). En 

effet, les microorganismes, et plus particulièrement les méthanogènes, sont très sensibles aux variations 

de température (Hillion, 2017). 

 

Figure I - 5 : Effet de la température sur le taux de croissance des méthanogènes (Lettinga et al., 2001) 
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Aujourd’hui, les digesteurs mésophiles, avec une température de fonctionnement autour de 35-37°C, 

sont les plus répandus car ils minimisent l’autoconsommation et assurent des performances 

intéressantes (Kothari et al., 2014; Voegel, 2017). Karakashev, Batstone, et Angelidaki (2005) ont 

d’ailleurs montré que les réacteurs mésophiles présentaient une diversité bactérienne supérieure à celle 

des réacteurs thermophiles. 

1.8.2.2 Agitation 

L’agitation au sein d’un digesteur améliore les performances du procédé de méthanisation en 

homogénéisant la distribution des microorganismes, des substrats, des nutriments, des conditions de pH 

et de température (Pinho et al., 2004). L’amélioration du contact entre les microorganismes et le substrat 

optimise la dégradation de la matière et évite la stratification de la matière en remettant en suspension 

les particules lourdes. L’agitation permet aussi de libérer les poches de gaz créées dans la matière (Appels 

et al., 2008; Karthikeyan & Visvanathan, 2013). Les risques d‘intoxication localisée sont également réduits 

car les éléments toxiques sont dispersés et dilués dans le digesteur. 

L’agitation peut se faire soit par des systèmes mécaniques (par exemple des pales en rotation) ou par 

recirculation des gaz au sein de la phase liquide. Même si les pales mécaniques sont généralement 

utilisées dans les installations industrielles, ce système est souvent sujet à l’encrassement par les 

éléments solides du déchet (Gerardi, 2003). 

1.8.3 Organisation en biofilm 
L’organisation des microorganismes en biofilm est susceptible d’améliorer l’efficacité de la digestion en 

créant un environnement parfaitement adapté au développement et à l’activité des espèces 

microbiennes. 

Le biofilm est un assemblage de microorganismes, attaché à une surface et maintenu dans une substance 

polymérique extracellulaire (McDougald et al., 2012). Cette organisation représente probablement le 

mode d’existence microbien le plus répandu dans la nature, puisque des estimations suggèrent que plus 

de 90 % des bactéries vivent dans des biofilms (Costerton et al., 1995; Geesey et al., 1977). 

Le biofilm est une communauté microbienne hébergeant des bactéries qui restent et qui partent, qui 

partagent leur matériel génétique et qui occupent des niches distinctes dans le biofilm (Watnick & Kolter, 

2000). Ce sont des systèmes biologiques dans lesquels les bactéries, enveloppées dans un mucus, sont 

capables de fonctionner de façon coordonnée. Les biofilms (ou microorganismes sessiles) sont 

habituellement fixés à un support et peuvent contenir des microorganismes d’une seule ou de plusieurs 

espèces. La signalisation chimique entre les cellules, appelée détection du quorum, permet aux bactéries 

de coordonner leur activité et de former des regroupements qui leur sont profitables. Les 

microorganismes sont ainsi capables de coopérer en vue de réaliser des tâches complexes. Ils ont accès 

à des réserves communes de nutriments et la matrice extracellulaire dans laquelle ils sont enfouis les 

protège de certains dangers présents dans l’environnement comme les UV, les antibiotiques, l’oxydation, 

les cations métalliques. La promiscuité entre les organismes favorise aussi le transfert de matériel 

génétique (Flemming & Wingender, 2010; Prescott et al., 2013; Tortora et al., 2012). 

Les supports de biofilm sont très variés car la colonisation bactérienne est susceptible de se développer 

sur tous les types de surface, avec plus ou moins de difficulté. En effet, les microorganismes ont une 

grande capacité d’adaptation et les surfaces sont préalablement conditionnées par des protéines ou 

autres molécules présentes dans le milieu. Les biofilms nécessitent cependant des surfaces saturées en 
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eau, ou aux interfaces air/eau, qu’elles soient biologiques ou non, puisque plus de 97 % du biofilm est 

composé d’eau (Prescott et al., 2013; Sutherland, 2001). 

La formation des biofilms suit un cycle incluant les étapes suivantes (Figure I - 6) (Prescott et al., 2013; 

Voegel, 2017) : le pré-conditionnement du substrat (création de conditions favorables à l‘adhésion des 

cellules microbiennes à la surface des matériaux), l’adhésion à la surface, l’ancrage à la surface (sécrétion 

de substances polymériques extracellulaires formant la matrice du biofilm – matrice EPS , épaississement 

et maturation du biofilm), le détachement. 

 

Figure I - 6 : Cycle de formation d'un biofilm (1) Pré-conditionnement puis adhésion réversible, (2) Ancrage à la 
surface, (3) Micro colonie , (4) Maturation, (5) Détachement (Toyofuku et al., 2016) 

Dans la plupart des biofilms matures, la matrice EPS représente plus de 90 % de la masse sèche. Elle 

protège les bactéries. Un biofilm à maturité est une communauté complexe et dynamique de 

microorganismes, présentant une hétérogénéité considérable en raison des différences de l’activité 

métabolique des microorganismes à divers endroits du biofilm, qui interagissent entre eux et permettent 

le bon fonctionnement du biofilm. Par exemple, les déchets d’un microorganisme peuvent être la source 

énergétique d’un autre, rendant possible le syntrophisme bactérien (Prescott et al., 2013). 

1.9 Composition chimique de la phase liquide des biodéchets 
Les principaux composés présents dans les digesteurs ont été mis en évidence dans plusieurs études pour 

des substrats différents (Hattingh et al., 1967; Kotzé et al., 1968; Voegel et al., 2016). En phase liquide, 

les auteurs s’intéressent particulièrement aux concentrations en acides gras volatils (AGV), en azote 

ammoniacal ou en ion phosphate car il s’agit de composés clés de l’activité microbienne et de la digestion 

anaérobie en particulier. Comme vu précédemment, la dégradation de la matière par la digestion 

anaérobie produit aussi d’autres éléments intermédiaires comme le CO2, le H2 et des autres composés 

chimiques en plus faibles quantités (Cohen et al., 1979). 

1.9.1 Acides gras volatils (AGV) 
Les acides provenant de sources biologiques, où les microorganismes cassent les composants en 

molécules plus petites, sont en majorité des acides organiques. Lorsque ces microorganismes sont des 

bactéries, les molécules d’acides organiques produites sont typiquement des acides carboxyliques. Lors 

de la digestion anaérobie, les bactéries fermentaires produisent des acides gras organiques, notamment 

des acides gras volatils (AGV), qui sont des acides carboxyliques à chaine courte (moins de 5 atomes de 

carbone). Les acides gras volatils sont des métabolites intermédiaires dans le processus de digestion 

anaérobie. Pour une alimentation d’un seul type de substrat en continu, il n’y aurait aucune accumulation 

d’AGV dans le milieu : leur présence dans le milieu traduit un déséquilibre de la population, souvent 

associé à une alimentation en discontinu. Le mode d’alimentation étant souvent discontinu même en 

voie liquide, on observe donc l’accumulation transitoire des AGV dans le milieu. 
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Dans leurs études, Breure et van Andel (1984), Cohen et al. (1979), Jeris et McCarty (1965) et Wang et al. 

(1999) ont relevé la présence d’acide formique, acétique, propionique, valérique et butyrique. Les 

résultats de Jeris et McCarty (1965) indiquent que sous les différentes conditions de digestion, l’acide 

acétique est celui présent en plus grande quantité. C’est l’AGV le plus répandu lors de la fermentation 

méthanique des graisses, des carbohydrates et des protéines et 70 % de la production de méthane résulte 

de sa dégradation.  

Le Tableau I - 1 rassemble les concentrations maximales en acides organiques relevées pendant la 

digestion anaérobie de différents substrats à partir de plusieurs études. 

Tableau I - 1 : Concentrations maximales en mg.L-1 (mmol.L-1) en acides organiques relevées pendant la digestion 
anaérobie de différents substrats (n.r. = non renseigné) (Breure & van Andel, 1984; Cohen et al., 1979; Hill & 
Holmberg, 1988; Lata et al., 2002; Parawira et al., 2004; Viéitez & Ghosh, 1999; Voegel et al., 2016; Q. Wang et 
al., 1999) 

Substrat 

Acides organiques 

Références Acétiqu

e 

Propio

nique 

Butyriq

ue 

Formi

que 

Valéri

que 

Lacti 

que 

Iso-

butyriq

ue 

Iso-

valériq

ue 

Glucose à 1 

% 

1054 

(17,55) 

95 

(1,28) 

5673 

(64,39) 

261 

(5,67) 
n.r. 

20 

(0,22) 
n.r. n.r. 

(Cohen et al., 

1979) 

Déchets de 

légumes 

4000 

(66,61) 

1500 

(20,25) 

3600 

(40,86) 
n.r. 

70 

(0,69) 
n.r. 

110 

(1,25) 
n.r. 

(Lata et al., 

2002) Déchets de 

thé 

3800 

(63,28) 

500 

(6,75) 
n.r. n.r. n.r. n.r. 

1000 

(11,35) 

100 

(0,98) 

Gélatine 
2074 

(34,5) 

358 

(7,83) 

99 

(1,12) 
n.r. 

437 

(4,28) 
n.r. 

64 

(0,73) 

121 

(1,18) 

(Breure & van 

Andel, 1984) 

Effluents de 

porc 

990 

(16,4) 

1954 

(26,38) 

516 

(5,86) 
 456 

(4,46) 
 143 

(1,62) 

259 

(2,54) 

(Hill & 

Holmberg, 

1988) 

Biodéchet 

synthétique 

1561 

(26) 

741 

(10) 
705 (8) n.r. n.r. n.r. n.r. n.r. 

(Voegel et al., 

2016) 

Mélanges 

éthanol + 

acides 

acétiques / 

propioniques 

/ butyriques 

4125 

(68,69) 

2856 

(38,55) 

3456 

(39,22) 
n.r. n.r. n.r. n.r. n.r. 

(Q. Wang et al., 

1999) 
1600 

(26,6) 

300 

(4,05) 

1800 

(20,43) 
n.r. n.r. n.r. n.r. n.r. 

Déchets 

solides de 

pomme de 

terre 

8000 

(133,22) 

2000 

(27,00) 

5000 

(56,75) 
n.r. 

200 

(1,96) 

600 

(6,66) 

600 

(6,81) 

250 

(2,45) 

(Parawira et al., 

2004) 

Simulation 

de déchets 

solides 

municipaux 

indiens 

10000 

(166,53) 

1700 

(22,95) 

4000 

(45,40) 
n.r. n.r. n.r. n.r. n.r. 

(Viéitez & Ghosh, 

1999) 
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Le Tableau I - 1 montre que les acides majoritairement présents sont les acides acétique, propionique et 

butyrique. L’acide acétique est souvent le plus présent et est aussi le premier à être détecté (Parawira et 

al., 2004; Viéitez & Ghosh, 1999).  

La composition en AGV varie selon les substrats utilisés, et la production peut atteindre des proportions 

très élevées. Cependant, on peut noter que les valeurs les plus élevées (Parawira et al., 2004; Viéitez & 

Ghosh, 1999) ont été obtenues pour un processus en deux phases (séparation de l’hydrolyse et 

l’acidogénèse d’une part et des autres étapes d’autre part), permettant des taux plus élevés d’acides 

organiques, alors que les digesteurs classiques ne tolèrent pas de trop fortes concentrations en AGV 

(Zoetemeyer et al., 1982). 

1.9.2 Ammoniac et ammonium 
L’ammoniac est produit pendant la dégradation de la matière azotée, principalement les protéines et 

l’urée (Kayhanian, 1999). Les deux formes présentes sont l’ammonium (NH4
+) et l’ammoniac libre (NH3) 

(Appels et al., 2008) mais en raison du pKa(NH4
+/NH3) = 9,25 et des conditions de pH neutres de la phase 

liquide du digesteur, l’ammoniac se présente principalement sous la forme de l’ion ammonium (Y. Chen 

et al., 2008). McCarty (1964) affirme que même si elles peuvent atteindre 1000 mg.L-1, les concentrations 

en azote ammoniacal ne doivent pas excéder 1500 mg.L-1 , la forme NH3 étant inhibitrice de certaines 

réactions biologiques, en particulier la méthanogénèse. Si ces concentrations dépassent 3000 mg.L-1, on 

peut s’attendre à ce que le processus échoue. On note tout de même que des concentrations de plusieurs 

grammes par litre (jusqu’à 6000 mg.L-1 en conditions mésophiles) ont été relevées dans des digesteurs 

industriels en parfait état de fonctionnement (Karakashev et al., 2005; Yenigün & Demirel, 2013). Yenigün 

& Demirel (2013) notent d’ailleurs que des concentrations en NH3 si élevées ont nécessité l’acclimatation 

de l’inoculum. 

1.9.3 CO2 dissous 
La capacité tampon est souvent appelée alcalinité en digestion anaérobie. Cela correspond à l’équilibre 

entre le dioxyde de carbone et l’ion bicarbonate qui fournit une résistance aux changements rapides et 

significatifs de pH. La capacité tampon est proportionnelle à la concentration en bicarbonate (Ward et 

al., 2008). C’est pour cette raison que la quantité de CO2 dissous est mesurée, grâce à la quantité de 

carbonates (majoritairement sous forme de bicarbonates HCO3
- au pH du processus de méthanisation) 

(Jenkins et al., 1991; Lahav & Morgan, 2004). La concentration en bicarbonate varie entre 1000 à 5000 

mg.L-1 dans un digesteur en activité (Jenkins et al., 1983; Sawyer et al., 2002). 

1.9.4 Autres ions en solution 
Voegel (2017) signale la présence d’autres ions susceptibles de réagir avec la phase cimentaire, qui sont 

apportés par les déchets organiques ou même par l’inoculum. L’auteure cite par exemple les chlorures 

(susceptibles d’endommager les armatures du béton armé), mais c’est aussi le cas du phosphate, 

retrouvé lors des analyses de compositions chimiques des pâtes de ciment de l’étude. 

1.10  Inhibition du procédé de méthanisation 
Des composés toxiques et inhibiteurs peuvent menacer le bon fonctionnement des digesteurs (Y. Chen 

et al., 2008). Ils peuvent être apportés par le digestat ou produits lors d’une étape de la digestion (Appels 

et al., 2008). Les principaux types d’intoxication sont l’acidose, l’alcalose, l’intoxication au sulfure 

d’hydrogène (H2S), au dihydrogène (H2), et à l’oxygène. 
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 Intoxication aux AGV : l’acidose 

L’accumulation d’AGV dans le milieu produit une baisse de pH dans le digesteur, entraînant un 

disfonctionnement des bactéries méthanogènes et donc une diminution de la production et une perte 

en qualité de biogaz (Delfosse, 2010; Gerardi, 2003; Jha et al., 2011). En effet, si l’alcalinité du milieu n’est 

pas suffisante pour maintenir le pH, l’accumulation d’AGV conduit à une grande part d’AGV présents sous 

forme non dissociée, qui est la forme la plus toxique. Sous cette forme, les AGV ont la capacité de 

traverser les membranes cellulaires et de s’y dissocier, provoquant une diminution du pH (Appels et al., 

2008). Cette intoxication est causée par un substrat trop abondant et trop fermentescible (Neves et al., 

2004; Raposo et al., 2006), entraînant une forte activité d’hydrolyse et d’acidogénèse et donc une 

accumulation d’AGV, ou bien à une inhibition des bactéries acétogènes et/ou méthanogènes (Delfosse, 

2010). D’après Hill & Holmberg (1988), la concentration maximale en AGV pour prescrire l’acidose serait 

de 2000 mg.L-1. Cependant, on remarque qu’une concentration de 4000 mg.L-1 d’acétate a été relevée au 

§1.9.1 (Lata et al., 2002) pour un digesteur en bon état de fonctionnement. Amani, Nosrati, et 

Sreekrishnan (2010) expliquent que lorsque le pouvoir tampon est suffisant, le pH reste neutre et 

l’accumulation d’AGV n’a pas d’effet toxique significatif jusqu’à une concentration d’AGV de plus de 

10000 mg.L-1. 

L’acidose est souvent l’étape finale des autres intoxications. En effet, un disfonctionnement sur une étape 

de la digestion anaérobie va entraîner une accumulation d’AGV, et donc une chute du pH et l’acidose. 

 Intoxication à l’ammoniac (NH3) : l’alcalose 

L’ammoniac est toxique pour les bactéries acidogènes et acétogènes, mais l’hydrolyse et la 

méthanogénèse restent fonctionnelles. L’alcalose se traduit donc par une accumulation des produits de 

l’hydrolyse dans le digesteur (acides aminés, acides gras…) et une diminution de la production de biogaz 

(Delfosse, 2010). Cette intoxication est souvent due à un substrat trop riche en protéines, comme les 

lisiers ou les fumiers de volailles, car les protéines sont dégradées en azote inorganique. L’ammoniac 

(NH3) est plus toxique que l’ion ammonium (NH4
+) car il peut traverser les membranes cellulaires (Y. Chen 

et al., 2008; Yenigün & Demirel, 2013). Les auteurs relèvent des valeurs de concentration seuils 

inhibitrices variables selon les substrats digérés allant de 600 mg.L-1 (Karthikeyan & Visvanathan, 2013) à 

11000 mg.L-1 (Yenigün & Demirel, 2013). 

 Intoxication au sulfure d’hydrogène (ou dihydrogène de soufre) (H2S) 

Tout comme pour l’ammoniac, le sulfure d’hydrogène est toxique pour les bactéries acidogènes et 

acétogènes. Les conséquence de l’intoxication sont donc les mêmes que lors d’une alcalose (Delfosse, 

2010). L’H2S est produit par les bactéries sulfato-réductrices qui utilisent comme accepteur final 

d’électrons les sulfates (SO4
2-), ainsi que les sulfites (SO3

2-) et thiosulfates (S2O3
2-) qu’elles réduisent en 

sulfure (S2-) par respiration anaérobie. Ainsi, si l’environnement est riche en composés soufrés, les 

bactéries homoacétogènes et méthanogènes sont en compétition avec les bactéries sulfato-réductrices 

pour la dégradation de l’acétate et du dihydrogène (Visser et al., 1996). 

 Intoxication au dihydrogène (H2) 

L’hydrogène est principalement produit lors de l’acétogénèse par les bactéries OHPA (bactéries 

acétogènes productrices obligées d’hydrogène), qui elles-mêmes ne peuvent thermodynamiquement 

oxyder les AGV qu’à de faibles pressions partielles en H2. Une accumulation d’hydrogène dans le milieu 

inhibe alors l’hétéroacétogénèse et entraîne l’accumulation d’AGV.  
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 Intoxication à l’oxygène (O2) 

Parmi les microorganismes de la digestion anaérobie, seule la microflore anaérobie facultative participant 

à l’hydrolyse peut survivre en présence d’oxygène. Les indicateurs de cette intoxication sont donc une 

accumulation des produits de l’hydrolyse et l’arrêt de la production de méthane. 

 Autres intoxications 

Le digesteur peut aussi subir des intoxications par des substances initialement présentes dans le substrat. 

Il peut s’agir de contaminations aux métaux lourds (cuivre, zinc…) qui peuvent se trouver dans les lisiers 

ou les boues de STEP dû aux médicaments (retrouvés dans les selles et déjections) ou encore aux 

désinfectants. Ces intoxications entraînent l’inhibition des microorganismes acidogènes, acétogènes et 

méthanogènes ce qui se traduit par une diminution de la production de biogaz et une accumulation 

d’AGV, provoquant une baisse de pH et pouvant mener à l’acidose (Delfosse, 2010). 

1.11  Conclusion 
La méthanisation, ou digestion anaérobie, est un bioprocédé utilisé industriellement pour transformer 

des déchets organiques en biogaz. Dans le contexte actuel de transition écologique vers des énergies 

renouvelables et de diminution des gaz à effet de serre, la construction de nouvelles usines de 

méthanisation est plébiscitée par l’Union Européenne et le Ministère de l’Energie et le secteur est en 

pleine croissance. A l’échelle industrielle, ce procédé est mis en œuvre dans des digesteurs, souvent 

réalisés en béton armé, contenant une phase gaz, et une phase liquide/solide où les biodéchets sont 

digérés par les microorganismes. 

Alors que le matériau cimentaire de la phase gaz est souvent protégé par des liners, la phase liquide est 

au contact du matériau cimentaire. Sa composition est complexe et variable en fonction des substrats 

intrants à digérer : on y retrouve des métabolites intermédiaires de la digestion tels que les acides gras 

volatils, l’ammonium, le CO2 dissous, ou encore les microorganismes eux-mêmes, sous forme 

planctonique ou sessile. Ces éléments sont tous susceptibles de réagir avec la matrice cimentaire et 

provoquer des dégradations. 

Ainsi, afin de soutenir le développement de la filière de méthanisation, une étude approfondie pour 

l’amélioration de la durabilité des structures de méthanisation en béton est nécessaire. 
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2 Les matériaux cimentaires 
Le béton est le matériau le plus utilisé pour la fabrication des structures de méthanisation notamment car 

il est économique, facile à mettre en œuvre et présente de bonnes propriétés d’inertie thermique. C’est 

un matériau composite alcalin constitué de liant hydraté (la matrice cimentaire) et de granulats, 

présentant de bonnes caractéristiques mécaniques en compression. La matrice cimentaire est 

multiphasique et comprend une phase gaz, une phase solide et une phase liquide. Le béton est un milieu 

poreux dont les vides peuvent être remplis de solution et/ou de gaz et peuvent être connectés avec 

l’extérieur. C’est un matériau réactif au contact de son environnement, sa réactivité et ses propriétés de 

transfert sont donc des propriétés majeures déterminant la durabilité des structures en béton de la 

méthanisation. La composition du béton peut varier grandement en fonction des propriétés physico-

chimiques et mécaniques visées : type de liant utilisé, conditions de cure, nature des granulats, ajouts, 

proportions des différents constituants, etc. 

Dans cette partie, les différents types de liants envisagés pour le travail de thèse sont décrits et leurs 

propriétés sont détaillées. Ils ont été choisis parmi des ciments commerciaux ou des formulations 

innovantes pouvant présenter une bonne durabilité dans le milieu liquide de la méthanisation. 

La chimie des ciments est une chimie des oxydes. La notation cimentière présentée dans le Tableau I - 2 

sera utilisée dans la suite du manuscrit. 

Tableau I - 2 : Notation cimentaire des oxydes présents dans les matériaux cimentaires 

Oxydes CaO SiO2 Al2O3 Fe2O3 Na2O K2O MgO H2O SO3 

Notation cimentaire C S A F N K M H 𝑆̅ 

2.1 Constituants de la matrice cimentaire 
Le ciment Portland classique ou ordinaire, matériau minéral finement moulu composé de phases 

anhydres cristallisées et/ou vitreuse, renfermant essentiellement des oxydes de silicium, d’aluminium et 

de calcium, est un liant hydraulique. Cela signifie que lorsqu’il est gâché avec l’eau, le ciment forme une 

pâte qui fait prise et durcit par suite de réactions d’hydratation et qui, après durcissement, conserve sa 

résistance et sa stabilité, même sous l’eau. 

Le ciment ordinaire anhydre est constitué de clinker Portland, de sulfate de calcium et éventuellement 

d’additions telles que les additions calcaires, les laitiers de haut fourneaux, les cendres volantes, les 

fumées de silice ou les pouzzolanes naturelles. 

La norme européenne NF EN 197-1 (AFNOR, 2012) définit 5 classes de ciment courants qui diffèrent par 

les proportions de leurs constituants. Ils sont constitués d’un mélange de base fait de clinker (95-100 %) 

et d’additions selon différentes proportions notées A, B et C, ainsi que de constituants secondaires (0-5 

%). Du gypse est ajouté en petite quantité pour réguler la prise. 

Les différentes classes de ciment sont notées CEM I (ciment Portland), CEM II (Portland composé), CEM 

III (ciment de haut fourneau), CEM IV (ciment pouzzolanique) et CEM V (ciment composé). Leurs 

compositions sont détaillées dans la Figure I - 7 (AFNOR, 2012). 
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Figure I - 7 : Composition des ciments courants d'après la norme NF EN 197 (AFNOR, 2012)  

En plus de ces ciments, il existe aussi des ciments à très faible chaleur d’hydratation ou encore des 

ciments spéciaux tels que le ciment d’aluminate de calcium. 

2.2 Le ciment Portland (type CEM I) 

2.2.1 Constitution 
Le ciment Portland CEM I est un ciment constitué d’au moins 95 % de clinker. Le clinker Portland est 

obtenu par calcination (autour de 1450 °C) du cru, mélange composé de quatre oxydes principaux : CaO, 

SiO2, Al2O3, Fe2O3 et de petites quantités d’autres composés. Ces oxydes proviennent de roches 

naturelles : le calcaire (80 %) apporte l’oxyde de calcium et les argiles (20 %) fournissent la silice, l’oxyde 

d’aluminium et l’oxyde de fer. Les marnes quant à elles apportent les 4 oxydes. 

Cette réaction à haute température permet aux éléments chimiques de se recombiner pour donner les 

principaux composés anhydres du clinker Portland : 

- Le silicate tricalcique ou alite (3CaO.SiO2), C3S en écriture cimentaire (de 50 à 70 % du clinker) 

- Le silicate bicalcique ou bélite (2CaO.SiO2), C2S en écriture cimentaire (de 15 à 30 % du clinker) 

- L’aluminate tricalcique (3CaO.Al2O3), C3A en écriture cimentaire (de 5 à 15 % du clinker) 

- L’aluminoferrite tétracalcique (4CaO.Al2O3. Fe2O3), C4AF en notation cimentaire (5 à 10 % du 

clinker), souvent présent sous la forme brownmillerite 

Une petite quantité de sulfate de calcium (environ 5 %) est ajoutée lors du broyage comme régulateur 

de prise. 
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2.2.2 Composition chimique 
Le Tableau I - 3 (Hewlett, 2003) présente un résumé des données chimiques pour une sélection de 

ciments Portland. 

Tableau I - 3 : Données chimiques pour une sélection de ciments Portland (Hewlett, 2003) 

 

On voit ici que le ciment Portland est majoritairement composé d’oxyde de calcium CaO (64 % en 

moyenne) et possède aussi une part non négligeable d’oxyde de silicium de l’ordre de 21 %, d’oxyde 

d’aluminium (5 % en moyenne) et 3 % d’oxyde de fer III. Les autres composants sont présents en plus 

faibles quantités. 

2.2.3 Hydratation du ciment Portland 
Dès que l’on mélange le ciment à l’eau, le processus d’hydratation est initié. 

2.2.3.1 Réactions d’hydratation des silicates tricalcique et bicalcique (C3S et C2S) 

La réaction d’hydratation des silicates tricalcique C3S comprend trois réactions simultanées : 

 Dissolution des grains de C3S ayant subi une hydrolyse superficielle  

𝐶𝑎3𝑆𝑖𝑂5 + 3𝐻2𝑂 ⟶ 3𝐶𝑎2+ + 𝐻2𝑆𝑖𝑂4
2− + 4𝑂𝐻− 

 Sursaturation de la solution vis à vis de la formation de silicates de calcium hydratés (noté C-S-H en 

notation cimentaire) de stœchiométrie variable. 

𝑥𝐶𝑎2+ +  𝐻2𝑆𝑖𝑂4
2− + 2(𝑥 − 1)𝑂𝐻− + 𝑦𝐻2𝑂 → 𝑥𝐶𝑎𝑂, 𝑆𝑖𝑂2, 𝑦𝐻2𝑂 

 Enrichissement de la solution en ions calcium et hydroxyde non consommés par la formation des C-

S-H. La solution devient sursaturée en Ca2+ et OH- par rapport à la portlandite Ca(OH)2 qui précipite. 

𝐶𝑎2+ + 2𝑂𝐻− → 𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 

La réaction complète est exothermique (entre 500 et 600 J/g) et s’écrit : 

𝐶3𝑆 + (𝑦 + 3 − 𝑥)𝐻 → 𝐶𝑥𝑆𝐻𝑦 + (3 − 𝑥)𝐶𝐻 

L’étude de l’hydratation du C3S pendant les premières heures montre une forte dissolution du C3S puis 

une période dormante qui est suivie par la reprise de la dissolution – précipitation massive. Une 

hypothèse de longue date est qu’une fine couche de passivation se formant à la surface des grains de 

ciment réduisait considérablement la vitesse de dissolution de ces particules. La disparition éventuelle 
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de cette couche rétablissait des taux de dissolution plus élevés au début de la période d’accélération. 

Cependant, l’importance, voire l’existence de cette couche métastable est remise en question car elle 

n’est pas directement observées dans la plupart des expériences (Hu, Aboustait, Kim, Ley, Bullard, et al., 

2016; Hu, Aboustait, Kim, Ley, Hanan, et al., 2016). 

Initialement, il semblerait que la dissolution des grains de C3S laissent des défauts cristallins en surface 

des C3S, appelés etch pits (Hu, Aboustait, Kim, Ley, Bullard, et al., 2016; Juilland et al., 2010; Lasaga & 

Luttge, 2001), qui augmenteraient la surface réactive des grains et mèneraient à une période 

d’accélération de la dissolution (Nicoleau & Bertolim, 2016). Lorsque la solution est saturée en Ca et Si, 

la dissolution s’arrête jusqu’à la précipitation massive de portlandite et C-S-H qui entraîne le gain de 

résistance de la pâte cimentaire. 

L’hydratation des C2S aboutit aux même produits mais avec une cinétique plus lente, une exothermicité 

plus faible (250 J/g environ) et une plus faible quantité de portlandite créée (3 fois moins). Parmi les cinq 

polymorphes du silicate bicalcique, seul le β-C2S possède des propriétés hydrauliques significatives. Il 

réagit selon l’équation suivante pour former lui aussi des C-S-H et de la portlandite : 

𝐶2𝑆 + (𝑦′ + 2 − 𝑥′)𝐻 → 𝐶𝑥′𝑆𝐻𝑦′ + (2 − 𝑥′)𝐶𝐻 

2.2.3.2 Réaction d’hydratation de l’aluminate tricalcique C3A 

L’hydratation du C3A, naturellement très réactif, est contrôlée par l’ajout de sulfate de calcium sous 

forme de gypse (CaSO4.2H2O), d’hémihydrate (CaSO4.½H2O) ou d’anhydrite (CaSO4). Cela permet de 

limiter l’hydratation initiale du C3A et donc de retarder la structuration de la pâte, appelée fausse prise. 

Son hydratation va principalement former de l’ettringite (trisulfoaluminate de calcium hydraté de 

notation cimentaire C6ACS̅3H32), du monosulfoaluminate de calcium hydraté (de notation cimentaire 

C3ACS̅H12) et des aluminates de calcium hydratés. 

2.2.3.3 Réaction d’hydratation du C4AF 

L’hydratation du C4AF est comparable à celle du C3A mais la vitesse de réaction est plus lente, la chaleur 

dégagée est plus faible et les hydrates formés contiennent du Fe2O3.  

En présence de sulfates de calcium, les phases hydratées sont les suivantes : 

 C3(A,F), 3CaSO4, H32 (équivalent à l’ettringite) 

 C3(A,F), 3CaSO4, H12 (équivalent au monosulfoaluminate) 

 C3(A,F), H6 (équivalent à l’aluminate de calcium hydraté) 

2.2.4 Structure et composition des hydrates 

2.2.4.1 Portlandite 

La Portlandite Ca(OH)2 ou CH en notation cimentière, aussi appelée hydroxyde de calcium, représente 

pour un ciment Portland ordinaire, 20 à 25 % du volume de la pâte hydratée.  

La dissolution de la portlandite est exothermique et, par conséquent, sa solubilité diminue avec la 

température (Taylor, 1997). L’équilibre de la solubilité peut s’écrire de la façon suivante : 

𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 ↔ 𝐶𝑎2+ + 2𝑂𝐻− 

La solubilité de la portlandite dans l’eau est de l’ordre de 22 mmol.L-1 à 25°C, ce qui correspond à un pH 

de 12,6. La portlandite est la phase la plus soluble de la pâte de ciment hydratée. Par son équilibre de 

solubilité, elle maintient le pH élevé de la solution interstitielle (Bach, 2010). 
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2.2.4.2 Silicates de calcium hydratés C-S-H 

Les C-S-H constituent la majeure partie de la phase liante du ciment, représentant environ 70 % du 

volume. Ils sont constitués de particules nanométriques agrégées les unes aux autres, présentant une 

structure lamellaire (Bach, 2010). 

Ce sont des phases nano cristallines, les analyses DRX révèlent une organisation autour de quelques 

dizaines d’Angströms, composés de silicates mal cristallisés mais non amorphes. 

La composition des C-S-H issus de l’hydratation des C3S et β-C2S sont des matériaux de composition 

variable, généralement définie par le rapport CaO/SiO2 (noté C/S) et H2O/SiO2 (noté H/S). L’existence de 

plusieurs C-S-H, de stœchiométrie, de structure ou de morphologie un peu différentes est postulée pour 

rendre compte des résultats expérimentaux (Damidot et al., 1995; Damidot & Nonat, 1994; Nonat & 

Damidot, 1994; Nonat & Lecoq, 1998; Taylor, 1986). 

Il est aujourd’hui admis que des éléments extérieurs peuvent être incorporés dans la structure des C-S-

H : en présence d’aluminium, des aluminosilicates de calcium hydratés C-A-S-H sont formés. 

L’incorporation de l’aluminium dans les C-S-H augmente avec la concentration en aluminium en solution 

(Copeland et al., 1967; L’Hôpital et al., 2015; Lothenbach & Nonat, 2015). De plus, les C-(A-)S-H peuvent 

sans doute être mélangés avec des Afm (voir §2.2.4.3.1) mal cristallisés. 

2.2.4.3 Aluminates hydratés 

2.2.4.3.1 Monosulfoaluminates de calcium hydratés 

Il existe une série d’aluminates de calcium hydratés regroupés par Taylor (1997) sous le nom générique 

de phases AFm (Al2O3-Fe2O3-mono) dont la formule générale est [Ca2(Al,Fe)(OH)6].A.xH2O où A peut être 

OH-, Cl-, ½ SO4
2-, ½ CO3

2-. Les monosulfoaluminates de calcium hydratés en font partie. Les phases AFm 

se présentent sous la forme de fines plaquettes hexagonales. Ces composés possèdent une structure en 

feuillets qui dérive de celle de la portlandite par remplacement d’un atome de calcium sur trois par un 

atome d’aluminium (Bach 2010). 

2.2.4.3.2 Ettringite 

Elle fait partie des AFt (Alumine Ferrite CaSO4 tri molaire). Elle se présente sous la forme de cristaux 

aciculaires à base hexagonale. Les atomes d’aluminium sont en coordination octaédrique avec des 

atomes d’oxygène des groupements hydroxyles. Ces octaèdres s’empilent par les arêtes le long de l’axe 

c avec trois polyèdres de calcium pour former des colonnes (Bach, 2010). L’ettringite n’est pas stable et 

se transforme en AFm lorsque le milieu est sous-saturé en soufre. Elle coexiste à l’équilibre 

thermodynamique avec la portlandite (Larreur-Cayol, 2012). 

Le taux de formation et la morphologie de l’ettringite dépendent de la concentration en calcium. La taille 

et la quantité de cristaux AFt formés diminuent avec un excès de portlandite. L’ettringite se présente 

sous forme de fines aiguilles (Luo et al., 2019; Ndiaye et al., 2017). 

2.2.4.3.3 Aluminates de calcium hydratés CxAHy 

Les phases stables du système CaO-Al2O3-H2O sont la portlandite (CH), la gibbsite (AH3) et l’hexahydrate 

C3AH6. Il peut également se former des phases métastables telles que les C4AH19, le C2AH8 et un gel 

d’alumine. 

2.2.4.4 Phases alumino-silicates 

Il existe 2 types d’aluminosilicates stables recensés, la gehlenite hydratée C2ASH8 et l’hydrogrenat, terme 

générique pour définir les composés de la phase solide (C3(A,F)H6 - C3(A,F)S3). 
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La gehlenite hydratée est obtenue par hydratation simultanée du C3S et du C3A à température ambiante, 

ou par réaction d’une solution de chaux avec un gel d’aluminosilicate, des pouzzolanes ou des argiles. En 

général elle coexiste avec des C-S-H ou un hydrogrenat. Sa structure est proche de celle du C4AH13 (Taylor, 

1986). En présence de portlandite, la gehlenite hydratée est instable et se transforme en hydrogrenat. 

2.2.5 Description du réseau poreux 
La porosité initiale est implicitement liée à la quantité d’eau qui est utilisée pour hydrater un ciment, 

autrement dit du rapport eau/ciment (rapport E/C). Pour des raisons de mise en œuvre, la quantité d’eau 

introduite dans un béton courant est supérieure à la quantité d’eau stœchiométriquement nécessaire à 

l’hydratation complète du ciment. Au cours de l’hydratation, les espaces intergranulaires sont comblés 

par les hydrates. Les vestiges de ces vides forment la porosité capillaire alors que des pores d’une 

dimension inférieure sont dus à la nature même de certains hydrates. 

La porosité est définie comme étant le rapport entre le volume des pores et le volume total de la pâte. 

Le système poreux dans les pâtes de ciment s’étend entre 1 nm et 106 nm, divisés en différentes classes 

de pores (Van Breugel, 1991) : 

 Les pores capillaires (par lesquels pénètrent les agents agressifs si les pores sont interconnectés) 

dont la taille varie entre 0,1 et 10 µm. C’est la porosité restante entre les différents grains 

hydratés, initialement occupée par l’eau introduite pour le gâchage. 

 Les pores des hydrates, entre 0,1 et 10 nm, qui sont liés à la porosité intrinsèque de certains 

hydrates et en particulier les C-S-H qui ont une structure lamellaire. La porosité nanométrique 

comprend aussi bien l’espace interfeuillet des C-S-H que les vides créés par l’empilement parfois 

irrégulier des lamelles de C-S-H (Guillon, 2004). 

Se rajoutent à ces deux familles de pores les vides correspondant à l’air entrainé pendant la mise en 

œuvre de la pâte, qui ont une taille bien plus importante. 

2.2.5.1 Influence de l’âge et du rapport E/C 

La porosité des pâtes de ciment et la répartition des pores dépendent du temps. La structuration de la 

pâte est progressive : avec le temps on observe la diminution des pores capillaires (pores dont le diamètre 

est supérieur au diamètre critique Dc) et la diminution du volume total des pores. De plus, la porosité 

ouverte, la porosité capillaire et la taille maximale des pores diminuent avec le rapport E/C. 

2.3 Le ciment de haut fourneau – focus sur le CEM III/B 
Comme le précise la norme NF EN 197-1 (AFNOR, 2012), le ciment au laitier CEM III/B est un liant 

contenant 20 à 34 % de clinker et 66 à 80 % de laitier de haut fourneau. 

2.3.1 Le laitier granulé de haut fourneau 
Le laitier vitrifié moulu de haut fourneau résulte de la trempe du laitier, sous-produit de la fabrication de 

la fonte. Il s’agit des constituants non-métalliques et/ou non absorbés par la fonte et non gazeux. Lorsque 

la scorie est refroidie par de puissants jets d’eau, cela forme un produit granulaire fin, essentiellement 

amorphe appelé laitier granulé de haut fourneau, possédant des propriétés d’hydraulicité latente. Il n’est 

soluble que dans une eau alcalinisée et son hydratation, très lente, est donc activée par activation alcaline 

lorsqu’il est employé seul. 

La réactivité du laitier est influencée par ses propriétés telles que la quantité de phase vitreuse, la 

composition chimique, la composition minéralogique, la finesse ou le type d’activation utilisée (Pal et al., 

2003). 
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2.3.2 Caractéristiques physico-chimiques et minéralogiques des laitiers 

granulés de haut fourneau 
Le laitier de haut fourneau est un produit dont la composition chimique est stable dans une même usine, 

mais peut varier entre les usines. Ils sont constitués en moyenne en France, en masse, de 38 à 46 % 

d’oxyde de calcium, de 31 à 36 % d’oxyde de silicium, de 10 à 12 % d’oxyde d’aluminium, de 4 à 10 % 

d’oxyde de magnésium et de faibles quantités d’autres oxydes (TiO2, Na2O, SO3). La formulation 

cimentaire moyenne de ces laitiers est C6M1,25AS4,5.  Les gammes typiques de compositions chimiques de 

laitiers produits dans le monde sont présentés dans le Erreur ! Source du renvoi introuvable. (Matthes 

t al., 2018). 

Tableau I - 4 : Gammes typiques de compositions chimiques de laitiers granulés de haut fourneau produits dans le 
monde et dans des régions spécifiques (Matthes et al., 2018) 

Paramètres Min Max 
Amérique 

du Nord 

Amérique 

Centrale et du 

Sud 

Europe de 

l’Ouest 

Europe 

de l’Est 

Inde, Japon, 

Australie, RSA 

SiO2 (%) 32 42 34,6 - 39,9 33,5 - 34,8 32,0 - 39,4 
33,5 - 

41,5 
32,6 - 36,9 

CaO (%) 35 48 35,3 - 42,8 39,1 - 43,8 34,9 - 44,3 
36,9 - 

47,5 
33,0 - 43,0 

Al2O3 (%) 6 >19 6,6 - 11,5 10,0 - 13,0 9,5 - 12,5 5,5 - 12,4 10,2 - 19,3 

MgO (%) 3 14 7,0 - 13,1 5,9 - 9,9 5,0 - 13,4 2,5 - 11,2 4,9 - 13,8 

TiO2 (%) 0,2 >2 0,3 - 0,8 0,5 - 0,6 0,4 - 1,3 0,2 - 1,3 0,6 - 2,1 

Na2Oeq (%) 0,3 1,2 0,3 - 0,8 0,4 - 0,8 0,3 - 1,2 0,6 - 1,1 0,4 - 0,8 

SO3 (%) 1 4 2,0 - 3,0 1,1 - 3,7 2,0 - 4,5 1,6 - 3,8 1,7 - 4,0 

CaO/SiO2 0,9 1,3 0,9 - 1,2 1,1 - 1,3 1,0 - 1,3 0,9 - 1,3 0,9 - 1,3 

 

La structure des laitiers de haut fourneau est essentiellement amorphe mais des phases cristallisées de 

mellilite (mélange de gehlenite C2AS et d’akermanite C2MS2), de merwinite C3MS2 et probablement de 

monticellite C3MS4 sont identifiables sur des proportions de laitier mieux cristallisé (Arabi et al., 2013). 

La vitrification des laitiers leur confère des propriétés hydrauliques, c’est-à-dire qu’ils sont, sous certaines 

conditions, susceptibles de s’hydrater et évoluer vers une forme cristallisée stable, en développant des 

résistances mécaniques comme le ferait un ciment. Pour être réactif, le laitier doit être vitreux : d’après 

les normes NF P 98-107 (AFNOR, 2009) et NF EN 15167-1 (AFNOR, 2006a), le laitier de haut fourneau 

granulé doit avoir au minimum deux tiers de sa masse en laitier vitreux. En réalité, il compte 

généralement largement plus de 90 % de phase vitreuse. Sa prise hydraulique est exothermique et se 

produit de façon très progressive, permettant la formation de produits d’hydratation (Houzé, 2013). 

2.3.3 Les ciments au laitier de haut fourneau 

2.3.3.1 Réaction du laitier en présence de clinker 

Pour fabriquer des ciments de type CEM III, du laitier est ajouté au clinker avec d’autres ajouts tels que 

le sulfate de calcium et d’autres composés minoritaires. Dans ce cas, le clinker joue le rôle d’activant pour 

le laitier (Kolani, 2012). D’après Roy & Idorn (1982) la dissolution du laitier dans la solution interstitielle 

se fait grâce aux alcalins libérés lors de l’hydratation du clinker. 
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Les C-S-H sont les produits principaux d’hydratation des ciments au laitier (W. Chen, 2007). Pour les 

ciments au laitier, on retrouve les mêmes types de produits d’hydratation que ceux obtenus lors de 

l’hydratation de laitier seul activé par les alcalins (principalement des C-S-H), ainsi que les produits 

d’hydratation du ciment Portland (W. Chen, 2007). Cependant, le type d’AFm formé et la stœchiométrie 

des C-S-H sont différents pour les ciments au laitier (C/S plus faible que pour un ciment Portland) (Kolani, 

2012). En effet, la présence de la strätlingite C2ASH8 est incompatible avec celle de la Portlandite produite 

par l’hydratation du clinker. 

2.3.3.2 Caractéristiques des hydrates formés en présence de clinker 

Richardson & Groves (1992) ont effectué des mesures de rapports molaires C/S et A/S des C-S-H formés 

par l’hydratation du laitier sur des pâtes de ciment conservés à 20°C jusqu’à une échéance de 14 mois 

(Tableau I - 5). 

Tableau I - 5 : Stœchiométrie des C-S-H formés par l'hydratation (Richardson & Groves, 1992) 

 % de laitier dans le liant 0 10 25 50 66,7 75 83,3 90 100 

C/S 1,76 1,89 1,78 1,55 1,43 1,37 1,38 1,28 1,14 

A/S 0,027 0,020 0,032 0,050 0,065 0,065 0,075 0,075 0,095 

 

Les résultats de Richardson & Groves (1992) montrent d’abord une augmentation du rapport C/S entre 0 

et 10 % d’ajout de laitier. Le laitier dissout rapidement le calcium de la portlandite produite par le clinker 

pour former les C-S-H. A partir de 25 % de laitier, les rapports diminuent, traduisant l’épuisement de la 

portlandite. On passe alors à un régime où les C-S-H des ciments au laitier ont des rapports molaires C/S 

plus faibles que ceux du ciment portland (W. Chen, 2007). L’évolution du rapport A/S montre que jusqu’à 

25 % de laitier et tant qu’il y a de la portlandite, il n’y a pas formation de strätlingite. Elle ne se forme 

qu’après, lorsque toute la portlandite est épuisée et cela se traduit par l’augmentation des rapports A/S. 

De nos jours, les auteurs s’accordent à dire que le produit de réaction principal du laitier est plutôt un gel 

de C-A-S-H, incluant de l’aluminium (Bernal et al., 2014; Lothenbach et al., 2011; Puertas et al., 2011; Shi 

& Fernández-Jiménez, 2006). 

2.3.3.3 Propriétés des ciments au laitier de haut fourneau 

L’ajout de laitier de haut fourneau dans des matrices cimentaires modifie leurs propriétés, que ce soit 

avantageusement ou désavantageusement.  

 Influence sur les propriétés mécaniques 

L’utilisation de laitier dans le ciment est connue pour réduire les résistances à jeune âge comparé au 

ciment Portland et on observe un retard de développement des résistances mécaniques pour le CEM III 

jusqu’à 28 jours d’hydratation (Van Rompaey, 2006). Cependant, au-delà de 28 jours, la pente des 

courbes de résistance est plus forte que celles des ciments Portland et les résistances mécaniques 

obtenues à long terme peuvent être supérieures (Chen, 2007). Une cure d’une durée supérieure à 28 

jours est donc intéressante pour développer des résistances mécaniques en compression supérieures ou 

égales à celles des ciments Portland. 

De plus, le développement des résistances des ciments de haut fourneau sont plus sensibles aux 

températures de cure. En effet, Van Rompaey, (2006) souligne que même si les cinétiques de réactions 

d’hydratation sont plus lentes lorsque la température diminue, elles le sont d’autant plus pour un ciment 

au laitier. Plus la teneur en laitier est élevée, plus ces phénomènes sont importants : il existe un consensus 
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général sur le fait que le gain de résistance mécanique au jeune âge des bétons contenant du laitier est 

généralement inversement proportionnel au pourcentage de laitier utilisé dans le mélange (Özbay et al., 

2016). 

 Influence sur le diamètre des pores 

Le laitier a une quantité d’hydrates plus faible à jeune âge et cela entraîne un accroissement de la porosité 

et de la taille des pores aux premiers âges. La réactivité du laitier qui se développe après quelques 

semaines vient renforcer les effets de l’hydratation du clinker et conduit à long terme à une porosité du 

même ordre qu’un ciment Portland et à une diminution de la taille des plus gros pores qui sont remplis 

par des produits d’hydratation (Ollivier & Torrenti, 2008; Perlot et al., 2006). En effet, dans leur étude, 

Attari et al. (2016) observent qu’après 24 semaines d’hydratation, l’utilisation de laitier entraîne une 

porosité réduite et une structure de pores plus fine dans le béton. Les propriétés de transfert sont ainsi 

améliorées (Perlot et al., 2006). 

 Influence sur la carbonatation 

De manière générale, les bétons au laitier sont plus sensibles à la carbonatation que les bétons à base de 

ciment Portland, notamment à cause de leur plus faible teneur en portlandite au profit des C-(A-)S-H 

(Houzé, 2013; Özbay et al., 2016). Cependant, la résistance à la carbonatation des ciments de haut 

fourneau est influencée par les conditions environnementales et le taux de laitier (Özbay et al., 2016). 

Les travaux de Osborne (1999) montrent que pour un taux de remplacement de 50 % de laitier, les bétons 

au laitier ont une résistance à la carbonatation du même ordre que celle d’un béton de ciment Portland. 

En revanche, pour un taux de remplacement de 70 %, la carbonatation est plus intense, surtout dans un 

milieu protégé ou sec. 

 Influence sur la diffusion des ions 

Un béton au laitier a une microstructure plus dense comparée à un béton au ciment Portland du même 

ratio E/C. C’est pour cela que le taux de diffusion des ions dans les bétons de ciment au laitier est bien 

plus faible que pour des bétons de ciment Portland. Cette diffusion lente explique aussi la bonne 

résistance des bétons de ciment au laitier face à l’expansion de la réaction Alcali-Silicate et à l’agression 

des chlorures (W. Chen, 2007). 

2.4 Le ciment d’aluminates de calcium (CAC) ou ciment alumineux  
La norme française NF EN 14647 (AFNOR, 2006c) définit le ciment d’aluminates de calcium comme un 

liant hydraulique, principalement constitué d’aluminate monocalcique (CaO,Al2O3), mais aussi 

d’aluminoferrite de calcium (Ca2(Al,Fe)2O5), de silicate bicalcique (2CaO,SiO2) et de silico-aluminate de 

calcium ou gehlénite (Ca2Al(AlSiO7)). Sa teneur en alumine, exprimée en Al2O3, doit être comprise entre 

35 % et 58 % de la masse du ciment produit fini. 

Il existe deux catégories distinctes de CAC : ceux riches en fer, dits « noirs », ou ceux à faible teneur en 

fer, dits « blancs ». Le ciment noir le plus célèbre est le Ciment Fondu. Sa fabrication se fait par fusion, et 

la bauxite rouge utilisée contient 20 % d’oxyde de fer, lui conférant sa couleur gris/noir. Existent aussi le 

Secar 51 et le Calcoat, gris clair, ainsi que le Secar 71 qui est blanc (Muller, 2010). 

La composition du Ciment Fondu représente bien la composition des ciments alumineux les plus courants 

en France qui sont en général gris à noir. Ils contiennent environ 40 % d’oxydes Al2O3, et autant de CaO, 
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les éléments mineurs les plus importants sont les oxydes Fe2O3 et SiO2 (Bertron, 2004). Les intervalles de 

composition des ciments sont fournis au Tableau I - 6. 

Tableau I - 6 : Intervalles des compositions des ciments alumineux les plus répandus en France (Bertron, 2004; 
Scrivener et al., 1999) 

Oxydes Al2O3 CaO Fe2O3 + FeO SiO2 TiO2 MgO 

Teneurs (%) 36-42 36-42 12-20 3-8 <2 ≈1 

 

La phase réactive la plus représentée (40 à 70 %) du ciment d’aluminates de calcium est l’aluminate 

monocalcique CA (CaAl2O4) (Muller, 2010; Scrivener et al., 1999). On retrouve aussi de la gehlenite (C2AS) 

représentant 20 à 25 % des anhydres, une quantité inférieure à 3 % de mayenite (C12A7), une quantité 

négligeable de C2S et quelques composés mineurs comme les C4AF ou des phases de type pérovskite 

CaTiO3 qui forment des solutions solides avec les C4AF. La teneur en alcalins est faible (Muller, 2010). 

2.4.1 Mécanisme d’hydratation et de conversion des CAC 
Comme pour les ciments ordinaires, le processus général de l’hydratation des CAC se déroule selon des 

processus de dissolution/précipitation qui créent des phases hydratées. Cependant, au contraire des 

ciments Portland, la phase anhydre des grains de ciment alumineux disparaît complètement pour entrer 

en solution et produire des hydrates dont la composition chimique et l’évolution sont très différentes des 

hydrates des ciments Portland (Muller, 2010). La nucléation des hydrates se produit uniformément au 

sein de la solution interstitielle conduisant à une répartition homogène des hydrates dans l’espace 

intergranulaire (Fryda et al., 2008). Le mécanisme d’hydratation des CAC se décompose en trois phases. 

Dans un premier temps, quand l’eau rentre en contact avec le ciment alumineux, une dissolution rapide 

des aluminates de calcium se produit selon l’équation suivante (Oliveira et al., 2009): 

𝐶𝑎(𝐴𝑙𝑂2)2 + 4 𝐻2𝑂 ⟶ 𝐶𝑎2+ + 2𝐴𝑙(𝑂𝐻)4
− 

Les concentrations en 𝐶𝑎2+ et 𝐴𝑙(𝑂𝐻)4
− augmentent ainsi dans la solution jusqu’à saturation et la 

période d’induction, durant laquelle les concentrations en ions restent élevées, commence. 

S’ensuit alors une précipitation rapide, massive et homogène des hydrates à partir des germes de C3AH6 

formés. Le début des réactions favorise la dissolution de nouvelles phases anhydres, entraînant un 

processus cyclique de dissolution/précipitation jusqu’à ce que les grains anhydres exposés à la solution 

aient été hydratés (Muller, 2010; Oliveira et al., 2009). Les particules de ciment alumineux ne sont pas 

entourés d’une barrière diffusionnelle ralentissant l’hydratation, ce qui permet une hydratation rapide 

des CAC (Fryda et al., 2008). 

La nature des hydrates formés est fortement dépendante de la température d’hydratation (Figure I - 8). 

A basse température (<15°C), le premier hydrate formé est le CAH10 de forme hexagonale, à température 

moyenne, il y a formation de C2AH8 (forme hexagonale) et de AH3 et à haute température (à partir de 

70°C) C3AH6 et AH3 sont formés (Scrivener et al., 1999). L’hydroxyde d’aluminium AH3 existe sous trois 

formes cristallisées : la nordstrandite, la gibbsite et la bayerite (Renaudin, 1998). Lors de l’hydratation 

des ciments alumineux, c’est la gibbsite qui cristallise (forme de plaquettes) (Antonovič et al., 2013). 
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Figure I - 8 : Réactions d'hydratation de l’aluminate monocalcique (Scrivener et al., 1999) 

Plus précisément, entre 15 et 27°C, CAH10 et C2AH8 peuvent coexister avec AH3. A partir de 27°C, la 

nucléation des CAH10 devient difficile et les produits d’hydratation sont dominés par la formation de 

C2AH8 et AH3. Enfin, à partir de 50°C, C3AH6 se forme (Gosselin, 2009). 

Les phases CAH10 et C2AH8 sont dites métastables et seront inévitablement converties en AH3 et C3AH6 

cubiques, dits hydrates stables, avec le temps à un taux dépendant de la température et de l’humidité 

relative (Scrivener et al., 1999). Ce phénomène est appelé conversion, il consiste en la dissolution des 

hydrates métastables qui re-précipitent pour former du C3AH6. Les réactions de conversions successives 

sont présentées ci-dessous (Muller, 2010) : 

2𝐶𝐴𝐻10 → 𝐶2𝐴𝐻8 + 𝐴𝐻3 + 9𝐻 

3𝐶2𝐴𝐻8 → 2𝐶3𝐴𝐻6 + 𝐴𝐻3 + 9𝐻 

Comme la densité des hydrates stables est plus élevée que celles des hydrates métastables, la conversion 

augmente la porosité de la matrice. En effet, le CAH10 occupe initialement 197 cm3 alors que les hydrates 

stables de C3AH6 n’occupent plus que 93 cm3 par mole de CA. Cependant, on remarque que de l’eau est 

libérée lors des réactions. Cette eau permet de continuer l’hydratation des grains de ciment restés 

anhydres, ce qui remplit la porosité créée. Il n’y a donc aucun retrait du béton durci associé à la 

conversion (Gosselin, 2009; Muller, 2010; Scrivener et al., 1999). 

Il est difficile de former directement des hydrates stables car la formation de la structure cristalline 

complexe et de grande symétrie nécessite beaucoup d’énergie. C’est la raison pour laquelle, même à des 

températures supérieures à 90°C, la phase stable est toujours précédée par la formation transitoire de 

C2AH8 métastable. La conversion se produit alors simultanément à l’hydratation primaire. A plus long 

terme, une fois que beaucoup de C3AH6 sont formés, on peut observer la formation directe de C3AH6 

(Muller, 2010). 

La conversion des hydrates des CAC tend toujours vers une constitution finale stable et la conversion est 

inévitable et irréversible. Cela peut prendre plusieurs dizaines d’années à basse températures mais 

s’accélère rapidement au fur et à mesure que la température augmente (AFNOR, 2006c; Gosselin, 2009; 

Muller, 2010). 



Chapitre I – Synthèse bibliographique 

49 
 

2.4.2 Propriétés des ciments alumineux 

2.4.2.1 Propriétés mécaniques 

Les ciments d’aluminates de calcium ont un durcissement rapide, particulièrement lors des 6 premières 

heures (Kırca et al., 2013), de plus, ils ont longtemps été considérés pour être plus résistants en 

compression que les ciments Portland à 28 jours (Lange et al., 1997). Cependant, il s’agit là d’une mesure 

sur des pâtes n’ayant pas subi de conversion. Lorsque la conversion se produit, elle s’accompagne d’une 

perte en eau, augmentant la porosité de la matrice et diminuant la résistance du matériau (Kırca et al., 

2013). La résistance mécanique varie donc dans le temps et avec la température. Pour une cure à 

température élevée, les phénomènes de conversion apparaissent alors presqu’instantanément, menant 

à un accroissement continu des résistances mécaniques du matériau (Figure I - 9) (Muller, 2010; Scrivener 

et al., 1999). 

 

 

Figure I - 9 : Représentation schématique du développement des résistances pour des ciments alumineux avec un 
ratio E/C d'environ 0,4 (Scrivener et al., 1999) 

La Figure I - 9 permet aussi de mettre en évidence le durcissement rapide des CAC qui atteignent environ 

80 % de leur résistance mécanique à 24 heures dans le cas d’une cure à haute température. 

En comparaison au ciment Portland, une quantité d’eau plus importante est nécessaire pour hydrater à 

100 % un ciment alumineux. Même si le rapport E/C au-dessus duquel il ne reste plus d’anhydres avant 

conversion se situe vers 0,44 (Fryda et al., 2008), un ratio E/C de 0,4 ou moins est conseillé pour obtenir 

une bonne durabilité du matériau (Scrivener et al., 1999). Cette limite permet de conserver du ciment 

anhydre, qui pourra réagir avec l’eau libérée par la conversion et créer de nouveaux hydrates qui 

combleront de la porosité (Fryda et al., 2008). 

2.4.2.2 Réseau poreux 

La porosité des CAC dépend, comme pour tout autre ciment, du rapport E/C mais dépend aussi fortement 

de l’assemblage des hydrates en présence. 

Fryda et al. (2008) montrent l’accroissement de la porosité avec le rapport E/C et ce quels que soient les 

hydrates formés. De plus, la porosité augmente entre l’état « non converti » et l’état « converti », ce qui 

explique la diminution des résistances mécaniques. Les auteurs soulignent la difficulté de prévoir l’état 

poreux après conversion en partant de l’état avant conversion car l’accroissement de porosité dépend à 
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la fois du rapport E/C mais aussi de l’état non converti initial pris en compte avec CAH10 ou C2AH8+AH3 

qui ont des porosités différentes. Cependant, la relation porosité-rapport E/C d’un CAC encadre celle d’un 

ciment Portland selon l’état d’hydratation : à même rapport E/C, la porosité d’un CAC avant conversion 

est plus faible que celle d’un ciment Portland, mais est plus élevée après conversion. 

Fryda et al. (2008) ont aussi étudié l’effet de la conversion sur la taille des pores pour un rapport E/C=0,40 

(Figure I - 10). Il s’avère qu’une hydratation à faible température, conduisant à la formation de CAH10 

engendre le comblement des vides et une faible porosité capillaire (correspondant aux pores entre 100 

et 1000 nm). Une cure à 50°C a conduit à la formation d’hydrates convertis C3AH6 + AH3 ce qui engendre 

une forte porosité capillaire. La densité importante de ces hydrates implique une porosité intrinsèque 

des hydrates très faible. 

 

Figure I - 10 : Répartition de la taille des pores d'une pâte de Ciment Fondu de rapport E/C=0,40 (Fryda et al., 2008) 

2.4.2.3 Durabilité 

Les ciments d’aluminates de calcium ont été élaborés à l’origine pour résister à l’attaque des sulfates 

(Fryda et al., 2008). En effet, en présence de matrice cimentaire Portland, les sulfates réagissent avec les 

C3A et la portlandite pour former du gypse, de l’ettringite et de la thaumasite qui sont des phases 

expansives. L’idée était donc de créer un nouveau matériau durci qui ne contienne ni C3A ni Ca(OH)2. Les 

CAC résistent donc particulièrement bien aux sulfates mais aussi à une grande variété d’agressions 

chimiques (Muller, 2010). Leur durabilité en milieu acide est supérieure à celle des ciments Portland grâce 

à des hydrates plus résistants aux acides (Fryda et al., 2008). De plus, une autre hypothèse expliquant la 

meilleure résistance des matériaux à base de CAC en milieu acide est la plus grande capacité de 

neutralisation du ciment d’aluminate de calcium. Buvignier et al. (2019) ont mis en évidence une plus 

faible capacité de neutralisation de la part des CAC comparé à un ciment Portland pour un pH d’environ 

10 provoquant la décalcification des phases minéralogiques, mais une bien meilleure capacité de 

neutralisation pour un pH inférieur à 4. Cela peut s’expliquer par la stabilité de l’alumine hydratée AH3 

jusqu’à des pH d’environ 3,5 (Fryda et al., 2008). 

Enfin, il est observé dans la littérature que les matériaux à base de CAC présentent une plus faible 

colonisation par les microorganismes (Dalod et al., 2014; Govin et al., 2014; Herisson et al., 2014; Lors et 

al., 2018; Peyre Lavigne et al., 2015; Voegel, Giroudon, et al., 2019), ce qui est favorable pour leur 

durabilité. 
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2.5 Les matériaux alcali-activés 
Le terme « matériaux alcali-activé » s’applique à une classe de matériaux solides synthétisés par la 

réaction d’une poudre d’aluminosilicate (calcique) avec une solution alcaline. La première utilisation 

d’alcalins dans les matériaux cimentaires date des années 1930, quand Kuhl étudia la prise de mélanges 

de laitier et de potasse. La première étude expérimentale significative a été entreprise par Purdon en 

1940 (1940) sur des ciments sans clinker constitués de laitier et de soude (Shi et al., 2006). 

2.5.1 Activateurs alcalins 
En général, on utilise des alcalins caustiques ou des sels caustiques pour l’activation alcaline des ciments 

alcali-activés. Parmi tous les activateurs, les plus utilisés, de par leur disponibilité et leur coût, sont la 

soude caustique (NaOH), le silicate de sodium (Na2O.nSiO2) et dans une moindre mesure le carbonate de 

sodium (Na2CO3) (Jacquemot, 2014; Shi et al., 2006). Il existe aussi des activations à base de potassium. 

 La soude caustique NaOH 

L’hydroxyde de calcium, aussi appelé soude caustique ou soude, est un solide ionique de formule NaOH. 

C’est un produit chimique très courant, très soluble dans l’eau, formé par électrolyse du chlorure de 

sodium NaCl. C’est un produit irritant et très corrosif pour la peau, les yeux, les voies respiratoires et 

digestives, qui doit être manipulé avec précautions, notamment en utilisant des gants et des lunettes de 

protection (Jacquemot, 2014). 

 Le silicate de sodium 

On appelle silicate de sodium (« waterglass » en anglais) tous les composés de formule Na2O.nSiO2. Les 

silicates de sodium disponibles dans le commerce ont un module n compris entre 1,60 et 3,85, sont 

liquides et assez visqueux (Jacquemot, 2014). 

La production de silicate de sodium a un impact environnemental particulièrement élevé en termes 

d’émissions de CO2 et de pollution de l’eau. Afin de minimiser ces effets négatifs, les entreprises 

impliquées dans la production de silicate de sodium peuvent utiliser des processus alternatifs, comme le 

processus hydrothermal, présenté comme moins nuisible pour l’environnement (Pouhet, 2015). Ce 

produit est peu disponible en France. 

 Carbonate de sodium 

Le carbonate de sodium (« soda ash » en anglais) est un sel de sodium de l’acide carbonique. Il s’agit d’un 

composé chimique très courant, de formule Na2CO3 (Jacquemot, 2014). Le carbonate de sodium peut 

être obtenu à partir de sources naturelles ou bien à partir d’un processus industriel (Shi et al., 2006). Le 

carbonate de sodium a pour avantage d’être moins cher, plus disponible et plus facile d’utilisation (pH 

moins élevé) que le silicate de sodium. 

2.5.2 Le métakaolin alcali-activé (géopolymère à base de métakaolin) 
Le terme "géopolymère", inventé dans les années 1970 par le scientifique et ingénieur français Joseph 

Davidovits, représente une sous-partie des matériaux alcali-activés, limitée à l'utilisation de poudre 

d'aluminosilicate ayant une faible teneur en calcium, par exemple les cendres volantes de charbon ou le 

métakaolin (Pouhet, 2015). 
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2.5.2.1 Géopolymères et géopolymérisation 

La terminologie « géopolymère » désigne les polymères inorganiques aluminosilicates, produits de 

l’activation d’un solide aluminosilicate par une solution d’hydroxyde alcalin (Duxson et al., 2007). Ces 

matériaux sont faits d’unités tétraédriques de SiO4 et AlO4 en alternance, reliées par les atomes 

d’oxygène qu’elles partagent. Davidovits (1994) a proposé une nomenclature chimique pour ces 

polymères qu’il appelle poly(sialates), où « sialate » est une abréviation de silico-oxo-aluminate. 

Afin d’équilibrer la charge négative due aux ions Al(OH)4
-, des ions chargés positivement (Na+, K+, Li+, Ca2+, 

Ba2+, NH4
+, H3O+) sont présents dans les cavités de maille (Davidovits, 1994), comme le montre la structure 

proposée par Barbosa et al. (2000) (Figure I - 11). On y voit aussi la présence d’eau non liée. L’eau est 

absolument nécessaire à la polymérisation, notamment pour faciliter le mélange mais aussi pour 

permettre le transport ionique. 

 

Figure I - 11 : Structure semi-schématique pour les polymères polysialates proposée par Barbosa et al. (2000) 

Le mécanisme de géopolymérisation a été étudié par plusieurs auteurs notamment dans les années 1950 

(Glukhovsky, 1959) et 2000 (Fernández-Carrasco et al., 2008; van Deventer et al., 2007) qui ont permis à 

Duxson et al. (2007) de publier un modèle conceptuel de la géopolymérisation (Figure I - 12). 

Xu & Van Deventer (2000) ont divisé la géopolymérisation en trois étapes, qui se déroulent 

simultanément et qui sont partiellement réversibles : 

 La dissolution de la source aluminosilicate qui forme les précurseurs réactifs Si(OH)4 et Al(OH)4- 

 La restructuration et le réarrangement des précurseurs aluminosilicates en un état plus stable 

 La gélification/polycondensation : polymérisation et précipitation du système, i.e. la condensation 

des mono silicates et mono aluminates qui forment les groupes Si-O-Si (liaison siloxo) et Si-O-Al 

(liaison sialate). 

Comme le montre Pouhet (2015), la géopolymérisation d’un mortier produit bien moins de chaleur que 

l’hydratation d’un mortier de CEM I. Cette faible chaleur de réaction est un avantage puisque les 

températures trop élevées peuvent parfois endommager les matériaux cimentaires. De plus, cela 

s’accompagne ici d’une réactivité assez bonne puisque d’après l’auteure, il faut environ 7 jours pour que 

la majeure partie du métakaolin réagisse, ce qui permet la réduction du temps de cure à 7 jours au lieu 

des 28 jours généralement utilisés pour les matériaux cimentaires. 
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Figure I - 12 : Modèle conceptuel de la géopolymérisation (Duxson et al., 2007) 

2.5.2.2 Matériaux pour la fabrication de géopolymères 

Les matériaux les plus communément utilisés pour la géopolymérisation sont les argiles calcinées et les 

cendres volantes de charbon (J. L. Provis & van Deventer, 2009). Chacun possède des teneurs massiques 

de SiO2 et Al2O3 différentes et une très faible teneur en CaO (Pouhet, 2015). 

En plus de la source aluminosilicate, un activateur chimique est nécessaire afin d’initier la réaction de 

géopolymérisation. La solution d’activation est un élément essentiel dans le processus car c’est cette 

solution qui, selon sa quantité et sa concentration, va apporter les alcalins nécessaires à la réaction et qui 

déterminera la structure finale du matériau curé (Duxson et al., 2007). La plupart du temps, les matériaux 

aluminosilicates sont activés par une solution d’hydroxydes alcalins ou de silicates pour des pH élevés 

(Pouhet, 2015). 

Dans cette étude, nous utiliserons un géopolymère à base de métakaolin et une solution de silicate de 

sodium pour l’activation, comme dans le travail de thèse de Pouhet (2015). 

i. Le métakaolin 

Le métakaolin résulte de la calcination d’une argile, la kaolinite, associée à différents minéraux 

(phyllosilicates, quartz, oxydes de fer) en proportions variables suivant les gisements. Il est obtenu soit 

par calcination broyage soit broyage calcination dans des unités de production à fours rotatifs, à plateaux 

ou par calcination dite « flash », par exemple. Il est essentiellement composé de particules de silicate 

d’alumine amorphe. 

Dans cette étude, nous utiliserons un métakaolin obtenu par calcination flash où les particules de 

kaolinite sont transformées à une température d’environ 700°C en passant près d’une flamme pendant 

quelques dixièmes de secondes. Ce processus est plus rapide et consomme moins d’énergie que d’autres 

méthodes de production de métakaolin (Pouhet, 2015). De plus, ce matériau est caractérisé par un niveau 

relativement élevé d’impuretés (San Nicolas et al., 2013) avec 45 % de quartz comme le montre 

l’identification par diffraction de rayons-X de la Figure I - 13. 

Les particules de métakaolin « pur » sont des particules hexagonales très fines de quelques nanomètres 

d’épaisseur et d’un diamètre compris en 10 et 100 nm. 
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Figure I - 13 : Analyse par Diffraction au rayon-X du métakaolin par calcination flash avec quantification des 
phases Rietveld (% massique) (Pouhet, 2015) 

La composition chimique du matériau a été obtenue par analyse ICP (Pouhet, 2015) et présente la teneur 

massique en oxydes du métakaolin (Tableau I - 7). Les résultats montrent une large teneur en silice 

comparée à la teneur en aluminium, alors que le ratio molaire SiO2/Al2O3 de la kaolinite est d’environ 2. 

La forte teneur en silice s’explique par la présence d’une grande quantité d’impuretés et notamment le 

quartz dans le matériau. 

Tableau I - 7 : Composition chimique du métakaolin (% massique) (Pouhet, 2015) 

 SiO2 Al2O3 CaO MgO MnO Fe2O3 K2O Na2O TiO2 SO3 Perte au feu 

Métakaolin 68,10 24,10 0,91 0,22 - 3,73 0,35 0,08 1,14 0,03 1,83 

 

Si l’on prend uniquement en compte la silice et l’alumine amorphes, c’est-à-dire ne provenant pas du 

quartz ou des autres phases cristallisées, on s’intéresse alors seulement aux teneurs en silice et en 

alumine du métakaolin, qui seront considérées pour la formation du géopolymère. On obtient alors 

SiO2=29 % et Al2O3=24 %. 

2.5.2.2.1 Le silicate de sodium 

La solution d’activation utilisée est une solution de silicate de sodium industrielle dont les caractéristiques 

sont détaillées dans le Tableau I - 8. 

Tableau I - 8 : Ratio molaire, composition massique et gravité spécifique de la solution de silicate de sodium 
(Pouhet, 2015) 

Solution de 

silicate de 

sodium 

Ratio molaire 

SiO2/Na2O 

% SiO2 (% 

massique) 

% Na2O (% 

massique) 

% H2O (% 

massique) 

Masse 

volumique 

(kg.m-3) 

Wg1.7 1,7 27,5 % 16,9 % 55,6 % 1550 

 

2.5.2.3 Formulation et performances mécaniques 

La formulation des géopolymères, à savoir les quantités de silice, d’aluminium et d’alcalins apportées au 

mélange par les matériaux, est exprimée grâce à trois rapports molaires (Pouhet, 2015) : SiO2/Al2O3 ; 

Na2O/Al2O3 et H2O/ Na2O. 
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Afin de formuler le métakaolin alcali-activé (MKAA) et de fixer ces rapports molaires, quatre matières 

premières sont utilisées (Figure I - 14). Le métakaolin apporte la silice et l’aluminium avec un rapport 

molaire SiO2/Na2O fixe. La solution de silicate de sodium apporte la silice, la soude et de l’eau dans des 

proportions connues et fixes. La soude et l’eau permettent chacune la variation d’un seul composé, 

respectivement Na2O et H2O (Pouhet, 2015). 

 

Figure I - 14 : Origines des composés du géopolymères (Pouhet, 2015) 

Les caractéristiques des géopolymères sont fortement influencées selon les rapports molaires utilisés, 

notamment la résistance mécanique (Figure I - 15). 

 

Figure I - 15 : Résistance mécanique en compression de mortiers de MKAA à 7 jours, avec E/L le rapport eau/liant 
(Pouhet, 2015) – a) en fonction de différents ratios molaires SiO2/Al2O3 – b) en fonction de différents rapports 

molaires Na2O/Al2O3 (avec SiO2/Al2O3 = 3,6 et un rapport métakaolin/sable=0,33) – c) en fonction de différents 
rapports molaires H2O/Na2O (avec SiO2/Al2O3 = 3,6 et un rapport métakaolin/sable=0,33) 

Afin d’obtenir un matériau fabriqué de manière optimale, avec la meilleure résistance en compression 

possible à 7 jours, la formulation suivante a été choisie par Pouhet (2015) dans sa thèse pour le MKAA et 

sera aussi utilisée dans le cadre de cette étude : 

𝑆𝑖𝑂2

𝐴𝑙2𝑂3
= 3,6 ;  

𝑁𝑎2𝑂

𝐴𝑙2𝑂3
= 0,9 ; 

𝐻2𝑂

𝑁𝑎2𝑂
= 14,5 

Les résistances obtenues avec ce mélange sont ainsi comparables à celles d’un ciment Portland CEM I 

52,5. 

La composition minéralogique du géopolymère (MKAA) ainsi créé a été quantifiée par analyse Rietveld 

par Pouhet (2015) et les résultats sont comparés à la composition minéralogique du métakaolin seul dans 

le Tableau I - 9.  

Tableau I - 9 : Quantification Rietveld des composés cristallisés du métakaolin seul et du géopolymère (MKAA), en 
pourcentages massiques (Pouhet, 2015) 

Composants Quartz Mullite Calcite Anatase Kaolinite 

Métakaolin 45 % 2 % 1 % 1 % 1 % 

Géopolymère 32 % 1 % 0,8 % 0,5 % 0,3 % 



Chapitre I – Synthèse bibliographique 

56 
 

2.5.2.4 Eau dans le géopolymère 

L’étude de Pouhet (2015) a permis de mettre en avant que, pour une température de séchage de 105°C, 

90 % de l’eau initialement introduite dans le mélange est évaporée. Cela signifie donc que l’eau utilisée 

pour former le géopolymère ne réagit pas avec les différents matériaux pour former des hydrates, comme 

c’est le cas pour les matériaux cimentaires. Cela confirme la représentation schématique de Barbosa et 

al. (2000) où l’eau n’est pas liée à la structure (Figure I - 11). 

2.5.2.5 Microstructure et réseau poreux 

Une analyse de MIP a été effectuée par Pouhet (2015) sur le géopolymère utilisé dans son étude et sur 

un CEM I 52,5 présentant la même classe de résistance (Figure I - 16 a). Les résultats montrent une grande 

différence dans la structure des pores puisque, dans le géopolymère, 95 % du mercure s’est introduit 

dans des pores de diamètre compris entre 7 et 20 nm ce qui montre une distribution très homogène du 

diamètre des pores accessibles. Au contraire, pour le CEM I 52,5, 73 % du mercure s’est introduit dans 

des pores de diamètre compris entre 20 et 80 nm et 21 % s’est introduit dans des pores de diamètre 

entre 7 et 20 nm ce qui montre une distribution du diamètre des pores accessibles plus segmentée. 

 

Figure I - 16 : Comparaison de (a) l'intrusion cumulée par analyse MIP et de (b) la distribution de la taille des pores 
du géopolymère (MKAA) et d'une pâte de ciment CEM I 52,5 (Pouhet, 2015) 

 Ceci se traduit sur la Figure I - 16 b par l’unique pic centré à 15 nm pour le métakaolin alors que la pâte 

de ciment CEM I présente deux populations, une fine et une plus grossière, respectivement centrées sur 

8 nm et 50 nm, représentant un réseau poreux bimodal (Pouhet, 2015). 

Le réseau poreux monomodal des polymères a déjà été observé précédemment dans la littérature, 

notamment par Boher (2012). L’auteur relève une répartition en taille des pores quasi monomodale pour 

différentes formulations de géopolymères dans la gamme de pores 20 nm – 1,5 nm, avec une proportion 

de volume total de mercure introduit correspondant au pic de porosité s’échelonnant entre 82 % et 90 

% de la porosité totale. 

2.5.2.6 Durabilité 

D’après Duan et al. (2015), qui ont étudié la microstructure et la durabilité d’un géopolymère à base de 

cendres volantes et de métakaolin après exposition à haute température et à l’acide, le géopolymère 

présente une microstructure plus dense qu’un ciment Portland. Les résultats indiquent que le 

géopolymère présente des pertes de résistance et de masse inférieures à celles d’un ciment Portland 

quand ils sont exposés à des températures élevées et aux acides. Des essais de sorption ont montré que 

le géopolymère présente une perméabilité plus faible. 
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Dans son étude, Pouhet (2015) conclut que les risques de corrosion par carbonatation sur les 

géopolymères à base de métakaolin sont négligeables car le pH de la solution interstitielle dépassait 

toujours 9 après 365 jours. Cependant, ce géopolymère a tendance à former des cristaux de carbonate 

de sodium à sa surface et la croissance de cette efflorescence est rapide et dense. 

2.5.3 Les laitiers alcali-activés (ciments AAS pour alkali-activated slags 

cements) 
Suite à la découverte en 1981 des géopolymères par Davidovits, les recherches sur le sujet de l’activation 

alcaline se sont multipliées. Les AAS ont été développés et commercialisés dans de nombreuses régions 

du monde comme une alternative à haute performance du ciment Portland, avec une empreinte 

environnementale réduite (Shi et al., 2006). Depuis les années 1970, et particulièrement depuis les 

années 1990, un grand nombre d’études a été mené sur le sujet de l’activation alcaline et ont permis une 

meilleure connaissance de ces systèmes (Jacquemot, 2014).  

2.5.3.1 Hydratation 

Les réactions d’hydratation du laitier sont des réactions de dissolution du verre par attaque hydroxylique 

(OH-), contrairement à l’hydratation du clinker qui se déroule suivant une attaque hydrolytique (H2O) 

(Van Rompaey, 2006). Seul, pour faire prise, le laitier vitrifié a donc besoin d’un agent d’addition appelé 

activant. Selon Dron (1984), l’activant joue essentiellement deux rôles : 

 Le passage en solution du laitier dans le liquide interstitiel qui nécessite un pH supérieur ou égal 

à 12 ; 

 La formation de composés hydratés dont la composition globale est plus riche en chaux que ne 

l’est le laitier à l’origine. Un apport en calcium est donc nécessaire pour maintenir un pH 

supérieur au seuil d’attaque. 

Plusieurs auteurs ont consacré leurs travaux à l’identification des produits d’hydratation du laitier. Le 

principal produit de l’hydratation est le C-S-H, mais d’autres produits peuvent aussi se former en fonction 

de la composition chimique du laitier, de la durée et de la température de cure, et de de l’activateur 

utilisé (Kolani, 2012; S.-D. Wang & Scrivener, 1995). Chen (2007) a recensé les différents produits 

identifiés dans la littérature. Il s’agit principalement des hydrates suivants : 

 Le C-S-H 

C’est le produit d’hydratation le plus abondamment observé pour les ciments au laitier. Son ratio molaire 

C/S (environ 1,0-1,1) est généralement plus faible que pour les pâtes de ciment Portland. Le C-S-H produit 

par le laitier est très amorphe et contient une grande quantité d’alumine (Kolani, 2012), on peut donc 

utiliser la notation C-A-S-H. De plus, les C-A-S-H existent sous forme cristallisée de manière plus marquée 

dans les laitiers alcali-activés que dans les ciments ordinaires Portland hydratés. 

 L’hydrotalcite (M5AH13) 

C’est un produit riche en magnésie et alumine, qui est intimement mélangé avec le C-S-H dans les pâtes 

à base de laitier. Le rapport M/A de l’hydrotalcite peut varier entre 3,8 et 8,7 (Kolani, 2012). 

 Autres hydrates 

Grâce à une analyse thermo gravimétrique, on peut mettre en évidence la présence d’AFm. Ils sont 

identifiés comme étant soit de l’aluminate tétracalcique hydraté (C4AH13) soit de la strätlingite (C2ASH8), 
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soit les deux simultanément. Le premier se forme dans les laitiers pauvres en alumine et riches en chaux 

alors que le second se forme en présence de laitier riche en aluminium et pauvre en magnésium (Kolani, 

2012). 

Chen (2007) recense aussi la présence d’hydrogrenat (C6AFS2H8), riche en fer et en aluminium. 

Même si à long terme les produits formés sont similaires pour les différents types d’activateurs, des 

spécificités peuvent être notées : 

 Dans le cas d’une activation à la soude, qui confère un pH élevé, les phases formées sont l’aluminate 

tétracalcique hydraté C4AH13, le silicate de calcium hydraté et un alumino-silicate de calcium hydraté 

C2ASH8 (Dron, 1974) ; 

 Dans le cas d’une activation par le silicate de sodium, le C-S-H est accompagné de C4AH13 (Jacquemot, 

2014) ; 

 Les C-S-H sont plus cristallisés lors de l’activation par la soude caustique que par le silicate de calcium 

(S.-D. Wang & Scrivener, 1995). De plus, le ratio Ca/Si est plus faible dans le cas d’une activation au 

silicate de sodium (C/S=0,75) que pour une activation à la soude (C/S=0,9) alors que le ratio est 

d’environ 1,1 pour du laitier anhydre (Puertas et al., 2004) ; 

 Dans le cas d’une activation par le carbonate de sodium, un mécanisme de réaction est proposé par 

Xu et al. (2008) qui ont expertisé des bétons de laitier activés par du carbonate de sodium datant 

d’entre 1964 et 1982 dans l’ex Union Soviétique. Le premier produit de l’activation d’une pâte de 

laitier par du carbonate de sodium serait du carbonate de calcium CaCO3, qui permettrait la formation 

des C-S-H selon l’équation suivante : 

𝑁𝑎2𝐶𝑂3 + 𝑙𝑎𝑖𝑡𝑖𝑒𝑟 → 𝐶𝑎𝐶𝑂3 + 2𝑁𝑎+ + 𝑆𝑖𝑂2 𝑑𝑖𝑠𝑠𝑜𝑢𝑡 → 𝐶 − 𝑆 − 𝐻 + 𝑁𝑎2𝐶𝑂3 

Cependant, la quantité importante d’aluminates dans le précurseur et le sodium de l’activateur 

modifient la structure des C-S-H. Ainsi, les laitiers activés aux carbonates formeraient plutôt des gels 

de C-(N)-A-S-H et N-A-S-(H), des phases de type AFm mais aussi des carbonates de calcium (calcite, 

vatérite, calcite) et on retrouve à long terme majoritairement les C-N-A-S-H et la strätlingite 

(2CaO.SiO2.Al2O3.8H2O) (Myers et al., 2017). 

Dans leur étude, Bernal et al. (2015) détaillent les étapes d’hydratation du laitier activé aux 

carbonates. Dans un premier temps, les ions CO3
2- apportés par l’activateur alcalin sont consommés 

pour la formation de carbonates CaCO3 (les Ca2+ proviennent de la dissolution partielle du laitier) 

mais aussi de gaylussite Na2Ca(CO3)2 métastable. La solution devient alors saturée en Si et Al ce qui 

mène à la formation de zéolite NaA (Na12Si12Al12O48.18H2O). Après quelques jours, quand les CO3
2- 

sont consommés, les mécanismes de réaction sont similaires à ceux d’un activateur type NaOH / 

Na2SiO3 : la zéolite NaA et la gaylussite sont consommées (totalement après 45 jours) et le système 

contient alors de l’hydrotalcite (Mg6Al2CO3(OH)16.5H2O), des C-A-S-H et de la zéolite CaAl2Si7O18 

(produit de réaction secondaire). Après 180 jours, le système devient majoritairement hydrotalcite 

et C-A-S-H. On observe au cours du temps une augmentation de la quantité de C-A-S-H, de la 

résistance mécanique et de la tortuosité ainsi qu’une diminution de la porosité. 

2.5.3.2 Propriétés et durabilité 

Même si les propriétés des laitiers alcali-activés varient en fonction de plusieurs paramètres comme la 

nature du laitier et de l’activateur, le dosage en activeur, le ratio eau/laitier, la température de cure ou 

encore la finesse du laitier, les matériaux AAS présentent une résistance mécanique plus élevée et une 

meilleure durabilité face aux agressions chimiques que le ciment Portland (Shi et al., 1991). 
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L’activation par le silicate de sodium permet souvent d’atteindre les meilleures performances 

mécaniques (Figure I - 17) (Jacquemot, 2014). C’est d’ailleurs cet activateur qui est le plus étudié dans la 

littérature, notamment pour les études portant sur la durabilité. 

 

Figure I - 17 : Développement des résistances en compression de mortiers de laitier activé (Shi, 1996) 

D’après Shi et al. (2006), dans des conditions humides, les laitiers activés présentent une meilleure 

résistance aux environnements acides, aux sulfates et aux chlorures que le ciment Portland, notamment 

grâce à une faible perméabilité à l’air. Cependant, comme les ciments au laitier, les AAS peuvent se 

carbonater plus vite que du ciment Portland. 

2.6 Synthèse 
La synthèse des caractéristiques des matériaux étudiés, notamment en termes de compositions chimique 

et minéralogique, est présentée dans le Tableau I - 10. 

Tableau I - 10 : Synthèse des compositions des différents matériaux étudiés 
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3 MECANISMES DE DEGRADATION DES MATRICES 

CIMENTAIRES PAR LES AGENTS AGRESSIFS DU 

MILIEU LIQUIDE DE LA METHANISATION 
La première partie de ce chapitre a permis de mettre en évidence des milieux complexes à la composition 

variée, contenant plusieurs agents potentiellement agressifs pour le béton. Le milieu liquide de la 

méthanisation est notamment riche en acides gras volatils, en ammonium, en dioxyde de carbone dissous 

et en autres ions agressifs tels que le magnésium ou le phosphate (Figure I - 18). De plus, la présence des 

microorganismes pouvant s’organiser sous forme de biofilm à la surface du béton est susceptible d’induire 

une action spécifique sur le béton. Ces composés agressifs ont des effets individuels propres sur les 

bétons. 

 

Figure I - 18 : Milieu complexe et multi-composants de la méthanisation comprenant des agents identifiés comme 
pouvant être agressifs pour la structure en béton, adapté de Voegel et al. (2019) 

Cette partie recensera les informations disponibles dans la littérature sur la biodétérioration des 

matériaux cimentaires en conditions de méthanisation. Il n’y a à ce jour que deux études dans la littérature 

sur les milieux complets de la digestion anaérobie (Koenig & Dehn, 2016; Voegel, 2017). Etant donné la 

complexité et la variabilité des compositions des milieux, il est donc à ce jour impossible de prédire 

l’agressivité des milieux réels pour toutes les situations et dans le temps. L’approche consistera donc à 

considérer l’effet des composés agressifs pris séparément puis l’influence des milieux réels complets à 

travers l’étude des différents travaux déjà publiés dans la littérature. 

3.1 Introduction – Mécanismes de dégradation 
La dégradation du béton en milieu chimique résulte principalement de réactions de 

dissolution/précipitation qui se produisent lorsque les composés agressifs sont en contact et réagissent 

avec les hydrates de la matrice cimentaires, provoquant la dissolution de ces phases et la précipitation 
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éventuelle de nouvelles phases, nocives ou non. Ces phénomènes sont régis par des équilibres 

thermodynamiques (Escadeillas & Hornain, 2008). 

L’eau est essentielle aux agressions chimiques du béton par les composés exogènes, i.e. issus de son 

environnement. Elle est d’une part le vecteur des ions agressifs et de leurs produits agressifs au sein du 

réseau poreux, et d’autre part à l’origine du renouvellement de la solution interstitielle, agissant comme 

un solvant et participant aux réactions chimiques, permettant aux phénomènes de 

dissolution/précipitation de se produire (Bertron, 2013; Escadeillas & Hornain, 2008). L’eau agissant 

comme un solvant polaire, les interactions fortes entre les dipôles de l’eau et les ions d’un composé 

ionique entraînent la dissolution et la dissociation plus ou moins complète du composé ionique. Cette 

dissociation est quasi-totale pour les sels mais n’est que partielle pour les acides faibles par exemple. La 

dissociation sera totale pour un acide fort. 

Ces réactions interviennent d’abord à l’extérieur et progressent vers l’intérieur avec le temps, créant une 

zone altérée (Bertron, 2013). 

3.2 Attaques des matrices cimentaires par les acides organiques 
Le processus de détérioration des matériaux cimentaires face aux attaques acides se traduit par des 

phénomènes de dissolution, de combinaison entre dissolution et formation de complexes ou de 

fragmentation, résultants de la précipitation de sels expansifs. Dans le cas de la digestion anaérobie, des 

acides gras volatils (acides carboxyliques) sont produits lors de l’acidogénèse, et peuvent s’accumuler ou 

non dans le milieu avant d’être consommés. Pour ce type d’acide, la précipitation de sels n’est 

habituellement pas rencontrée (Dyer, 2017). 

Cette partie de la bibliographie a pour objectif de déterminer l’état de connaissances sur le 

comportement des matrices cimentaires face à une attaque par les acides organiques. 

3.2.1 Principe des réactions acido-basiques 
La matrice cimentaire est caractérisée par sa forte basicité (pH>13) liée à sa teneur en ions OH- dans la 

solution interstitielle. Son altération en milieu acide est le résultat de réactions acido-basiques entre 

l’acide et les hydrates ou anhydres de la pâte de ciment (𝐴𝑐𝑖𝑑𝑒 + 𝐵𝑎𝑠𝑒 ⇆ 𝑆𝑒𝑙 + 𝐸𝑎𝑢). 

Il existe des acides forts, qui se dissolvent complètement en solution, et des acides dits faibles, 

caractérisés par une dissolution partielle et hydrolysés selon la réaction qui suit : 

𝐴𝐻 + 𝐻2𝑂 ⇆ 𝐴− + 𝐻3𝑂+  

Les acides gras volatils produits lors de la digestion anaérobie sont des acides faibles (Bertron et al., 2017). 

Leur constante de dissociation est donnée par la relation : 𝐾𝑎 =
[𝐻3𝑂+]𝑥[𝐴−]

[𝐴𝐻]
 avec 𝑝𝐾𝑎 = −log (𝐾𝑎). 

Pour les acides faibles, l’espèce prédominante dans la solution dépend des valeurs relatives du pH de la 

solution et du/des pKa de l’acide. De plus, un acide faible possède une zone tampon : lorsque le pH de la 

solution avoisine la valeur du pKa (pKa-1<pH<pKa+1), un ajout de base, même important, modifie très 

peu la valeur du pH. Ainsi, pour les acides faibles la concentration en acide est donc un paramètre plus 

significatif de l’agressivité de la solution que le pH lui-même (Bertron, 2004; Bertron & Duchesne, 2013; 

Larreur-Cayol, 2012). 

Même si ces acides sont appelés « acides faibles », Koenig & Dehn (2016) relèvent que pour un pH donné, 

ils ont un plus fort potentiel de dégradation que les acides « forts ». 
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3.2.2 Données chimiques sur les acides organiques 
Les formules chimiques et les constantes de dissociation des acides présents dans le cycle de digestion 

anaérobie sont données dans le Tableau I - 11. 

Tableau I - 11 : Formule chimique et pKa des différents acides organiques de la méthanisation, d’après Bertron 
(2004) 

 
Acides 

Acétique Propionique Butyrique Valérique Iso-butyrique Iso-valérique 

Formule chimique C2H4O2 C2H6O2 C4H8O2 C5H10O2 C4H8O2 C5H10O2 

pKa (25°C) 4,76 4,87 4,81 4,80 4,85 4,77 

 

Les acides organiques sont susceptibles de réagir avec les différents hydrates (portlandite, C-S-H, 

aluminates hydratés) et anhydres de la pâte de ciment pour former des sels plus ou moins solubles. Ainsi, 

selon Bensted (1993), l’acide acétique est impliqué dans les relations théoriques suivantes au cours de 

son attaque de la matrice cimentaire (Tableau I - 12). 

Tableau I - 12 : Réaction théorique de certains hydrates du ciment avec l’acide acétique (Bensted, 1993) 

Hydrate Réaction avec l’acide acétique 

Portlandite (CH) 2CH3COOH + Ca(OH)2 ⟶ Ca(CH3COO)2 + 2H2O 

Silicates de calcium 

hydratés (C-S-H) 

6CH3COOH + 3CaO. 2SiO2. 3H2O

⟶ 3Ca(CH3COO)2 + 2SiO2. aq + nH2O 

Aluminates de calcium 

hydratés (C-A-H) 

6CH3COOH + 3CaO. Al2O3. 6H2O

→ 3Ca(CH3COO)2 + Al2O3. aq +  nH2O 

 

Le premier paramètre à considérer pour évaluer l’agressivité des acides est la solubilité de leurs sels. Si 

le sel est soluble ce sont les propriétés de l’acide qui vont être prépondérantes dans l’agressivité des 

acides, si le sel de calcium est insoluble alors ce sont les propriétés physico-chimiques des sels qui vont 

grandement influencer l’agressivité de l’acide sur les matrices cimentaires. Selon sa solubilité, le sel peut 

être dissous en solution ou former un dépôt qui peut soit protéger la matrice cimentaire, soit aggraver la 

détérioration (Bertron & Duchesne, 2013). 

Les attaques par les acides organiques sont classées selon deux catégories par rapport à la solubilité du 

sel de calcium formé : (i) les acides avec sels de calcium solubles dans l’eau (acides acétique, propionique, 

butyrique, valérique), (ii) les acides avec sels de calcium peu solubles et protecteurs de la matrice 

cimentaire (acides tartrique, malique, oxalique, citrique et succinique) (Bertron, 2004; Bertron & 

Duchesne, 2013). 

3.2.3 Attaque par les acides dont les sels de calcium sont solubles dans l’eau 
Ce sont ceux métabolisés dans le milieu de la méthanisation. L’agressivité relative de ces acides vis-à-vis 

de la matrice cimentaire dépend essentiellement de leur constante de dissociation (Bertron, 2004; 

Bertron, Duchesne, et al., 2005a; Bertron & Duchesne, 2013). En effet, les résultats montrent que les 

quatre acides du lisier (acides acétique, propionique, butyrique et iso-butyrique), qui ont des pKa 

sensiblement identiques (4,81 ±0,05), libèrent des quantités équivalentes de chaque élément analysé de 

la pâte de ciment à 2 échéances (Bertron, 2004). En revanche, l’acide lactique (pKa=3,86) présente une 

agressivité plus importante du point de vue des cinétiques de pH et de lixiviation des éléments. 
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L’attaque par ces acides se traduit par une dissolution progressive de l’ensemble des phases hydratées 

initiales de la pâte de ciment. La dégradation se traduit par l’observation d’une zonation minéralogique 

et chimique bien marquée, de la zone la plus dégradée à la surface de l’échantillon à la zone la moins 

dégradée, le cœur, qui reste sain (Bertron, 2004; Bertron & Duchesne, 2013). La zone dégradée présente 

une décalcification quasi-totale et est constituée d’aluminium, de silicium et de fer. Sa structure, 

complètement amorphe, s’apparente à celle d’un gel de silice et/ou d’un gel silico-alumineux. Les 

conséquences de cette attaque acide sont l’augmentation de la porosité et de la perméabilité, la perte 

de masse, la perte d’alcalinité, l’augmentation du processus de dégradation, les pertes de résistance 

mécaniques et de rigidité (Bertron, 2004). 

La Figure I - 19 présente les observations au vidéomicroscope de la section droite d’une pâte de CEM I 

dégradée après 4 semaines d’immersion dans une solution agressive composée des acides organiques 

présents dans les lisiers de porc : acides acétique, butyrique et propionique. 

 

Figure I - 19 : Observation au microscope de la section droite d'une éprouvette de pâte de ciment CEM I 52,5 R 
après immersion pendant 4 semaines dans la solution agressive (0,28 M) (Bertron, 2004) 

La zonation est rendue visible par le test de la phénolphtaléïne, dont le virage coloré se produit à pH 9,5. 

Les zones 1 et 2 sont les zones dites saines, et les zones 3, 4 et 5 sont les zones dégradées de l’échantillon. 

Ces zones sont cohérentes avec la composition chimique en oxydes de cette même pâte analysée par 

microsonde électronique présentée sur la Figure I - 20. L’analyse chimique présentée donne l’évolution 

des éléments majeurs (calcium, silicium, aluminium, soufre, fer) en pourcentages d’oxydes de la portion 

hydratée de la matrice cimentaire exposée à la solution agressive depuis la surface (abscisse 0) jusqu’à 7 

mm à l’intérieur du matériau. 
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Figure I - 20 : Composition chimique en oxydes par microsonde électronique d'une pâte de CEM I après immersion 
pendant 4 semaines dans la solution agressive (0,28 M) en fonction de la distance par rapport à la surface 

(Bertron, 2004) 

On constate tout d’abord que la zone 1, zone saine en profondeur du matériau, présente bien la même 

composition que l’échantillon témoin. La zone 2 est une zone dite de transition, on y note l’amorce de la 

décalcification. A partir de la zone 3, la quantité totale en oxydes diminue et passe de 75 % à 30 % avec 

une chute brutale de l’oxyde de calcium. Les parts de silice et d’alumine augmentent légèrement en zones 

2 et 3. Le calcium poursuit sa diminution jusqu’à atteindre une quantité nulle à la surface. Les quantités 

d’aluminium et de silice diminuent dans la zone 5 et la quantité d’oxydes totale diminue brusquement à 

l’approche de la surface. 

La zone altérée est composée presqu’exclusivement de silicium, d’aluminium et de fer. Pavlík (1994) a 

obtenu le même type de résultats pour des concentrations en acide différentes (0,05 à 0,5 M). Compte 

tenu de la quantité de calcium dans la zone dégradée, Bertron et al. (2005a) supposent que les C-S-H ont 

été presque totalement dissous dans la zone dégradée. Ces résultats ont été confirmés par des analyses 

par RMN 29Si de la zone (Bertron, 2004).  

Les modifications minéralogiques de la pâte de ciment altérée ont été analysées par diffraction des 

rayons X (DRX) et sont présentées sur la Figure I - 21. 

On retrouve bien dans la zone 1 les phases hydratées de la pâte de ciment : portlandite, ettringite, C4AHx, 

et les phases anhydres C3S, C2S et C4AF ainsi que le halo de C-S-H dans la partie centrale du graphe 

(Bertron, 2004). La zone saine (zone 1) n’a subi aucune dégradation, sa composition est identique à celle 

de l’échantillon témoin. Dans la zone 2, les pics de portlandite ont disparu et ceux de C3S et C2S ont 

légèrement diminué. Des pics supplémentaires indiquent la formation de calcite (Bertron, 2004). La 

composition minéralogique de la zone 3 montre que seule la brownmillerite C4AF subsiste parmi les 

phases cristallisées présentes initialement. On observe des pics de gismondite (ou gismondine), qui fait 

aprtie de la famille des zéolithes. Le diagramme des zones 4 et 5 montre que la structure est 

complètement amorphe. 
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Figure I - 21 : Analyses minéralogiques par diffraction de rayons X des 5 zones de la pâte CEM I après 9 semaines 
d'immersion dans la solution agressive d’acides organiques et de l'échantillon témoin (Bertron, 2004) 

3.2.4 Influence du pH  
Plusieurs auteurs ont étudié l’influence du pH et de la concentration en acide sur les mécanismes de 

dégradation des acides gras volatils. Bertron et al. (2005a) ont effectué des essais accélérés à une même 

concentration en acide de 0,287 mol.L-1 pour deux conditions de pH différentes : 4 et 5,6. L’intensité de 

la dégradation était similaire pour pH 4 ou pH 6, les différences dans les mécanismes de dégradation 

étaient mineures et concernaient surtout la stabilité des phases anhydres. La différence majeure entre 

les deux pH était relative aux vitesses d’altération et aux profondeurs relatives des différents fronts 

d’altération. Bertron et al. (2005a) ont observé une zone de transition deux fois plus épaisse à pH 6 qu’à 

pH 4. De plus, la profondeur de la zone 3 à pH 6 est également sensiblement plus faible que celle de la 

zone 3 à pH 4 (Bertron, Duchesne, et al., 2005a). Dans son étude, Pavlík (1994) a utilisé deux solutions 

d’acide acétique de concentration 0,5 et 0,025 mol.L-1 à des pH respectifs de 2,5 et 3,7. En comparant les 

résultats de l’agressivité de l’acide acétique des deux auteurs pour des pH similaires (pH 3,7 et pH 4), il 

apparaît que l’épaisseur de la zone de transition pour la concentration d’acide 0,025 mol.L-1 (Pavlík, 1994) 

est bien plus importante que pour la solution à 0,287 mol.L-1 (Bertron, Duchesne, et al., 2005a). Cette 

augmentation de l'épaisseur de la zone de transition est expliquée par un plus faible gradient de 

concentration en acide entre la zone saine et la solution agressive. 

Il semble donc que la concentration en acide soit un paramètre bien plus significatif que le pH dans 

l’évaluation de l’agressivité des acides dont les sels de calcium sont solubles (Bertron & Duchesne, 2013). 

De la même manière, les études de Bertron et al. (2009) et Larreur-Cayol et al. (2011) sur les acides dont 

les sels de calcium sont peu ou pas solubles dans l’eau ont montré que le pH n’est pas un critère suffisant 

pour évaluer l’agressivité d’un milieu. En effet, pour une même concentration en acide, on n’observe pas 

de dégradation des pâtes avec la solution d’acide oxalique alors que son pH de 0,85 est bien inférieur à 

celui d’autres solutions acides considérées au pH de 4 et induisant des intensités et vitesses d’altération 

très élevées, en particulier l’acide citrique (Bertron & Duchesne, 2013). 
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3.3 Attaques par le CO2 dissous 
L’action du CO2 atmosphérique sur la matrice cimentaire, appelée carbonatation des bétons, est une 

pathologie largement étudiée en durabilité des ouvrages. En effet, la carbonatation est un phénomène 

nuisible qui entraine la dépassivation et la corrosion des armatures d’acier dans le béton (Merah & 

Krobba, 2017). 

Le dioxyde de carbone présent dans l’air en phase gazeuse réagit avec les hydroxydes du ciment pour 

former des carbonates. C’est cette réaction de neutralisation des bases (les hydroxydes), par un acide (le 

gaz carbonique) qu’on nomme carbonatation. En réalité, tous les composés du ciment, anhydres ou 

hydratés peuvent réagir et se carbonater, à l’exception du gypse (Houst, 1992). 

Lorsque le gaz carbonique entre en contact avec la solution des pores, le CO2 aqueux réagit avec l’eau 

pour former de l’acide carbonique H2CO3 : 

𝐶𝑂2(𝑎𝑞) + 𝐻2𝑂𝑙 ⇌ 𝐻2𝐶𝑂3 (𝑎𝑞) 

En présence de bases alcalines (NaOH et KOH), il y a d’abord réaction avec les alcalins et formation de 

carbonates de sodium et de potassium selon la réaction 𝐻2𝐶𝑂3 + 2𝑁𝑎𝑂𝐻 → 𝑁𝑎2𝐶𝑂3 + 𝐻2𝑂 (réaction 

écrite ici pour le sodium). Lorsque les hydroxydes alcalins se sont presque entièrement transformés en 

carbonates, la solubilité de Ca(OH)2 augmente. Ce dernier se dissout pour former du CaCO3 et du NaOH 

(ou KOH), permettant ainsi de continuer les réactions jusqu’à l’épuisement de la réserve de portlandite. 

Cela mène à une diminution graduelle du pH de la solution interstitielle. Ce phénomène permet, dans le 

cas du béton armé, l’initiation de la corrosion des aciers normalement protégés par le pH alcalin de la 

portlandite (Baroghel-Bouny et al., 2008; Houst, 1992; Rozière et al., 2009). 

Dans la phase liquide du digesteur, les éléments de béton sont immergés. La diffusion du CO2 

atmosphérique est donc difficile et sûrement négligeable. En revanche, le CO2 est métabolisé par la flore 

microbienne au cours de la digestion anaérobie directement dans le milieu, et il y a formation d’acide 

carbonique. 

Dans l’eau, l’acide carbonique se comporte comme un diacide faible dont les constantes de dissociations 

Ka1 et Ka2 sont associées respectivement aux réactions suivantes (Auroy, 2014) : 

𝐻2𝐶𝑂3 ↔ 𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻+   pKa1 (HCO3

-/H2CO3)= 6,37 à 25°C et à 1 atm 

𝐻𝐶𝑂3
− ↔ 𝐶𝑂3

2− + 𝐻+   pKa2 (CO3
2-/ HCO3

-) = 10,33 à 25°C et à 1 atm 

A l’équilibre, les acidités des espèces H2CO3, HCO3
- et CO3

2- ont des domaines de prédominance différents 

que l’on peut tracer en fonction du pH de la solution (Figure I - 22). 
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Figure I - 22 : Fractions molaires des espèces H2CO3, HCO3
- et CO3

2- en fonction du pH (à 20°C et à l'équilibre) 
(Voegel, 2017) 

Dans les conditions de pH au cours de la digestion anaérobie, l’espèce HCO3
- est prédominante. Pour 

atteindre cet équilibre, la réaction suivante se produit : 

𝐻2𝐶𝑂3 + 𝐻2𝑂 ↔ 𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻3𝑂+ 

La production de H3O+ entraîne une diminution de pH. Pour rétablir la basicité, la portlandite et les C-S-

H, produits d’hydratation principalement touchés par la carbonatation, vont se dissoudre simultanément 

(Morandeau et al., 2014; Thiery, 2005). 

La dissolution de la portlandite provoque le relargage des ions calcium Ca2+ et hydroxyle OH- selon la 

réaction 𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 ↔ 𝐶𝑎2+ + 2𝑂𝐻−. Les ions calcium libérés précipitent avec les ions carbonates, 

présents au pH de la solution interstitielle, pour former des carbonates de calcium selon la réaction ci-

dessous (Auroy, 2014) : 

𝐶𝑎2+ +  𝐶𝑂3
2− ↔ 𝐶𝑎𝐶𝑂3 

La carbonatation des C-S-H entraîne la formation de carbonates de calcium et d’un gel siliceux amorphe 

plus ou moins riche en calcium, tout en libérant éventuellement de l’eau (Dunster, 1989; Sanjuán et al., 

2018; Steiner et al., 2020). 

Les carbonates de calcium précipités existent principalement sous trois formes distinctes (Jimoh et al., 

2018; Oral & Ercan, 2018; Wolf & Günther, 2001) : 

 La calcite, phase cristalline la plus stable thermodynamiquement en conditions standards de 

température et de pression. Elle se développe dans un réseau rhomboédrique. 

 La vatérite, se développe dans un réseau héxagonal. 

 L’aragonite, cristallisant dans un réseau orthorhombique, existe dans la nature. 

Thiery (2005) a montré dans ses travaux par analyse ATG – ATD d’échantillons de pâtes de ciment 

carbonatées que la formation de calcite proviendrait essentiellement de la carbonatation de gros cristaux 

de Ca(OH)2, alors que la vatérite, l’aragonite et les carbonates amorphes seraient produits après 

carbonatation des C-S-H (Morandeau et al., 2014). 
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Les conséquences de la carbonatation sur la microstructure du béton se caractérisent par une réduction 

de la porosité. Ceci est dû au fait que les volumes molaires des produits de la réaction de carbonatation 

sont supérieurs à ceux des hydrates à partir desquels ils se forment (Baroghel-Bouny et al., 2008; 

Morandeau et al., 2014). Par exemple, le volume molaire de Ca(OH)2 est de 33,2 cm3.mol-1 alors que celui 

de CaCO3 est de 36,9 cm3.mol-1. La différence positive permet de combler une partie des vides capillaires 

initiaux de la pâte de ciment (Baroghel-Bouny et al., 2008). 

La carbonatation n’est pas, en soi, nocive pour le béton et, au contraire, il a souvent été mentionné dans 

la littérature scientifique que la résistance mécanique et le module d’élasticité augmentaient après 

carbonatation (Baroghel-Bouny et al., 2008). C’est la baisse de pH de la solution interstitielle, induite par 

la dissolution des hydrates, qui conduit à la dépassivation des armatures noyées du béton et à la corrosion 

des armatures (Chalhoub et al., 2020). 

Cependant, dans des systèmes immergés comme ceux de la méthanisation, le CO2 dissous, et notamment 

la teneur en dioxyde carbonique agressif, peut conduire à la dissolution des formes calcaires de la matrice 

cimentaire (Escadeillas, 2017; Voegel, 2017). 

Le dioxyde de carbone agressif représente une partie du dioxyde de carbone dissous comme présenté 

sur la Figure I - 23. 

 

Figure I - 23 : Identification du CO2 agressif pour la matrice cimentaire dans les solutions (Escadeillas, 2017; 
Escadeillas & Hornain, 2008) 

Le CO2 total dans le milieu inclut le CO2 libre et lié. On appelle CO2 liés les CO2 associés aux carbonates et 

bicarbonates. Le CO2 libre est constitué de CO2 agressif et équilibrant. Le dioxyde de carbone équilibrant 

représente la quantité de dioxyde de carbone libre nécessaire à maintenir les bicarbonates en solution 

selon la réaction suivante (Escadeillas & Hornain, 2008) : 

𝐻2𝑂 + 𝐶𝑂2 + 𝐶𝑎𝐶𝑂3 ⇆ 𝐶𝑎(𝐻𝐶𝑂3)2 

Le CO2 agressif représente l’éventuel surplus de CO2 libre par rapport au CO2 équilibrant. Dans ce cas, 

l’équilibre est déplacé vers la droite et il y a une dissolution du carbonate par l’eau, qui est qualifiée 

d’agressive ou corrosive. Au contraire, dans le cas où la teneur en CO2 libre est inférieure à celle du CO2 

équilibrant, l’équilibre se déplace vers la gauche : les bicarbonates sont transformés en carbonates qui 

précipitent (Escadeillas, 2017; Escadeillas & Hornain, 2008). 

L’utilisation d’abaques, par exemple celui de Tillmans (Figure I - 24) permet de classer une eau suivant 

son activité dissolvante ou incrustante. 

Le diagramme représente la courbe d’équilibre calco-carbonique des eaux à 15°C. On donne en 

ordonnées, la concentration de CO2 libre total et en abscisses le TAC (Titre Alcalimétrique Complet) en 

degrés français. Le TAC représente la concentration globale en anions CO3
2-, HCO3

- et OH-. Le diagramme 

présente à droite de la courbe d’équilibre les eaux incrustantes et à gauche les eaux dites agressives. 
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Figure I - 24 : Diagramme de Tillmans adapté par Escadeillas & Hornain (2008) 

3.4 Attaques par l’ion ammonium 
L’ion ammonium NH4

+ est l’acide conjugué de l’ammoniac NH3 produit pendant la digestion anaérobie. 

Le pKa du couple NH4
+/NH3 étant de 9,25, la forme majoritaire présente aux conditions de pH de la 

digestion anaérobie (entre 7 et 8 de manière optimale) est donc l’ion ammonium. 

Les sels d’ammonium sont très agressifs pour la matrice cimentaire et réagissent suivant un mécanisme 

d’échange de base 2 NH4
+ ⟶ Ca2+ (Escadeillas, 2013; Escadeillas & Hornain, 2008). Ce phénomène est 

illustré par la réaction suivante entre le nitrate d’ammonium et la portlandite. Le produit est un sel de 

calcium très soluble dans l’eau, le nitrate de calcium Ca(NO3)2 (solubilité de plus de 1000 g.L-1 à 20 °C), et 

un dégagement gazeux d’ammoniac (Escadeillas, 2013; Escadeillas & Hornain, 2008; Voegel, 2017).  

𝐶𝑎(𝑂𝐻)2 + 2𝑁𝑂3𝑁𝐻4 ⟶ 𝐶𝑎(𝑁𝑂3)2 + 2𝐻2𝑂 + 𝑁𝐻3 𝑔𝑎𝑧 

De plus, les ions NH4
+ réagissent avec les OH- de la solution interstitielle, déplaçant l’équilibre chimique à 

l’intérieur de la matrice et provoquant la dissolution des phases riches en calcium. 

Des solutions de nitrate d’ammonium très concentrées (6 mol.L-1 ou plus) sont utilisées pour réaliser des 

tests accélérés de lixiviation à l’eau pure (Carde et al., 1996, 1997; Carde & François, 1997; Escadeillas & 

Hornain, 2008; Perlot et al., 2007). L’eau pure comme la solution de nitrate d’ammonium entrainent la 

dissolution totale de la portlandite et la décalcification des C-S-H, avec une différence dans la cinétique 

de dégradation. L’attaque par le nitrate d’ammonium dans ces conditions crée une zone externe 

dégradée et induit une augmentation significative de la porosité (Carde et al., 1996; Carde & François, 

1997; Gallé et al., 2004; Perlot et al., 2007). On note cependant que l’effet du nitrate d’ammonium est 

mal connu pour des concentrations réalistes représentatives des milieux naturels ou anthropiques : 

environ 100 fois plus faibles si on considère la concentration identifiée par Voegel et al. (2016) en milieu 

de méthanisation. 
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3.5 Attaques par le magnésium 
En prenant en compte la grande variabilité des déchets dans les digesteurs, les biodéchets réels peuvent 

contenir des espèces ioniques impliquées dans des phénomènes de détérioration des matériaux 

cimentaires (SO4
2-, Mg2+, Cl-). Ces espèces ne sont pas métabolisées lors de la digestion anaérobie mais 

sont apportées par l’extérieur (Voegel, 2017). 

Comme dans les milieux marins, le cation Mg2+ s’associe et l’attaque par le magnésium se présente sous 

forme de l’attaque du sulfate de magnésium MgSO4 ou du chlorure de magnésium MgCl2. Ces sels sont 

tous les deux très agressifs pour la matrice cimentaire (Escadeillas & Hornain, 2008). 

Parmi les phénomènes de dégradation associés aux attaques du sulfate de magnésium et du chlorure de 

magnésium, on peut dégager des similitudes, et donc l’effet de l’ion Mg2+ sur la matrice cimentaire. 

Ainsi (Santhanam, 2013b) : 

 En présence de portlandite, l’attaque par l’ion Mg2+ mène à la formation d’une couche de brucite 

Mg(OH)2 en surface du mortier qui protège temporairement la matrice de la progression plus 

avant de la solution agressive. La formation de brucite se fait au dépend d’une consommation 

importante d’hydroxyde de calcium (CH) qui, dans le cas où aucun produit secondaire n’est 

produit, engendre une augmentation de la porosité de la matrice, faisant chuter les résistances 

mécaniques. Lors de l’attaque par le chlorure de magnésium, la grande quantité de brucite 

formée, corrélée à la consommation de CH indique que l’effet premier de l’ion magnésium est 

de diriger la réaction vers la formation de brucite (Santhanam, 2013a). La dissolution de la 

portlandite conduit à la déstabilisation des C-S-H qui se dissolvent à leur tour et forment des M-

S-H, forme non liantes de silicates hydratés. 

 En absence de portlandite, la présence de l’ion Mg2+ mène à l’attaque directe des C-S-H et à la 

conversion en M-S-H. 

Cette attaque a été notamment constatée sur des eaux faiblement minéralisées contenant des teneurs 

en magnésium faibles de l’ordre de quelques mg.L-1 (soit moins d’1 mM), ce qui correspond à un 

environnement XA0 pour l’ion Mg2+ d’après le fascicule FD P 18-011 (AFNOR, 2016a). L’ion magnésium 

est donc particulièrement réactif avec les ions cimentaires dans certains environnements. 

3.6 Effet du phosphore 
Le phosphore est apporté par le milieu réactionnel et plus spécifiquement dans l’étude de Voegel (2017), 

par l’inoculum utilisé : de la boue de station d’épuration pour les essais en laboratoire ou du lisier dans 

le cadre des essais in situ. En effet, les eaux usées et les excréments d’animaux contiennent une grande 

quantité de phosphore (Barnett, 1994; de-Bashan & Bashan, 2004). 

Dans la thèse de Célestine Voegel (2017), un enrichissement en phosphore a été observé en plus d’une 

décalcification et d’une carbonatation au cours de la digestion anaérobie normale. Cet enrichissement a 

été observé dans les zones périphériques de tous les matériaux exposés au biodéchet au cours de la 

digestion anaérobie. L’auteure rapporte que ces zones sont potentiellement le lieu de la précipitation de 

phosphate de calcium, et plus précisément de l’hydroxyapatite (Ca5(PO4)3(OH), abrégée HAP, phase la 

plus commune et la moins soluble qui est stable en conditions neutre ou basique (Johnsson & Nancollas, 

1992). La présence de cette phase n’a pas pu être confirmée par analyses minéralogiques (DRX), ce qui 

peut être expliqué par la formation d’un de ses précurseurs amorphes. 
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Dans leur étude sur les bétons armés exposés à des milieux riches en sulfates et en phosphates, Secco et 

al. (2015) ont observé l’augmentation de la proportion de calcium et de phosphore dans le réseau poreux 

de la partie altérée, en parallèle à une forte décalcification de la matrice cimentaire suite à l’attaque par 

les sulfates. Ces phénomènes indiquent le lessivage du calcium de la matrice cimentaire avec la formation 

de produits secondaires que sont les phosphates de calcium. Dans la thèse de Voegel (2017), la 

précipitation de phosphate de calcium peut être expliquée par la présence de calcium provenant de la 

matrice décalcifiée et du phosphore apporté par le milieu réactionnel. 

A ce jour, aucune étude n’est parue sur des mix synthétiques de composés chimiques agressifs tels que 

présents dans les milieux complexes de la méthanisation. Seuls des milieux complets réels ont été étudiés, 

avec leur diversité et leur variabilité. 

3.7 Attaque par les effluents agricoles complets 
Les effluents agricoles et agroalimentaires (jus d’ensilage, lactosérum, lisiers…) sont dégradés par des 

microorganismes pour former des acides organiques, responsables de la dégradation du béton des 

ouvrages de stockage (Bertron, Coutand, et al., 2005). 

3.7.1 Lisier 
L’attaque du béton par les lisiers (pH généralement compris entre 6 et 8) est considérée comme modérée 

et se traduit par deux modes d’altération : une décalcification de la matrice cimentaire avec une 

progressive dissolution des phases initiales de la pâte de ciment sur quelques dizaines de microns, et une 

carbonatation de la surface des échantillons, probablement liée à la respiration des bactéries en présence 

et réduisant les cinétiques de dégradation (Bertron, Coutand, et al., 2005; Bertron et al., 2017). 

3.7.2 Jus d’ensilage et lactosérum 
Les jus d’ensilage et le lactosérum sont présentés dans la même section car ils ont des caractéristiques 

de composition similaires en termes d’agressivité envers la matrice cimentaire (Bertron, Coutand, et al., 

2005; Bertron et al., 2017). 

Les mécanismes mis en évidence lors de l’attaque de matrices cimentaires à base de ciment Portland par 

les jus d’ensilage et les lactosérums (pH d’environ 4) sont similaires à ceux obtenus pour une solution 

synthétique d’acides organiques, l’effet des bactéries devenant négligeable par rapport à celui de la 

composante acide. L’altération se traduit par une décalcification quasi-totale de la matrice avec une zone 

dégradée composée d’un gel amorphe Si-Al-Fe (Bertron, Coutand, et al., 2005). Même si l’effet des 

bactéries et notamment leur respiration n’est pas directement observable dans ce cas, l’intensité de la 

dégradation et notamment la dissolution non négligeable du fer et de l’aluminium laissent à penser que 

les conditions locales au contact du matériau sont plus agressives que dans le milieu liquide et qu’un pH 

inférieur à 4 a pu être atteint (Bertron et al., 2017). Ainsi, les auteurs (Bertron et al., 2017) ont émis 

l’hypothèse de la formation d’un biofilm microbien en surface des matériaux, qui génèrerait des 

conditions locales plus agressives que les analyses de l’environnement liquide le suggèrent. 

Ces considérations sont en accord avec l’étude de Magniont et al. (2011) où les auteurs ont étudié 

l’influence de l’activité microbienne sur la dégradation de pâtes à base de ciment Portland. L’étude 

montre que la présence des bactéries dans le milieu a généré une dégradation plus intense de la matrice, 

notamment en termes de décalcification, associée à une cinétique de dégradation plus élevée. D’après 

les auteurs, cela pourrait être dû à une production plus importante d’acides par les bactéries déposées 

en surface des matériaux. 
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3.8 Biodétérioration de matrices cimentaires exposées à la phase 

liquide de la digestion anaérobie 
Quelques auteurs se sont spécifiquement intéressés aux dégradations liées au processus de la digestion 

anaérobie dans sa globalité (Koenig & Dehn, 2016; Voegel, 2017; Voegel et al., 2015, 2016). 

3.8.1 Conditions de fonctionnement normal 
Koenig & Dehn (2016) ont étudié les effets du processus de digestion anaérobie dans les phases liquides 

et gazeuses d’un digesteur pilote à échelle industrielle et d’un dispositif expérimental en laboratoire. 

Sur la partie basse des murs de béton armé du digesteur pilote (<0,5m) apparaît une érosion de la pâte 

de ciment durcie avec une profondeur d’érosion maximale de 8 mm. Les investigations au microscope 

optique montrent en plus de cela une structure poreuse préalablement endommagée avec une alcalinité 

réduite sur une profondeur maximale de 4,8 mm. La profondeur dégradée totale s’élèverait donc à 12,8 

mm en pied du mur, mais les profondeurs dégradées diminuent avec la hauteur. Les analyses par 

Microscope électronique à balayage (MEB) et Spectroscopie de rayon X à dispersion d’énergie (EDS) en 

bordure de la zone dégradée montrent une décalcification importante avec de fortes teneurs en 

aluminium et fer, typique d’une attaque par les acides. 

D’un point de vue minéralogique, de la struvite (NH4 MgPO4 6H2O) a été identifiée par DRX dans les deux 

situations (digesteur pilote et laboratoire) et de la vivianite (Fe3(PO4)28(H2O)) a précipité dans la phase 

liquide des essais en laboratoire. La précipitation de ces deux minéraux est due à l’apport de phosphate, 

d’ammonium ou encore de magnésium et ou du fer du milieu (le fer pouvant être issu du traitement 

préventif de l’H2S par ajout de FeCl3 principalement). Différentes formes de carbonates de calcium ont 

été identifiées témoignant de la carbonatation de la matrice cimentaire. 

Les auteurs rapportent avoir retiré une couche noire biologique de la surface des matériaux du digesteur 

pilote. Même si aucune analyse microbiologique n’a été faite, cette couche pourrait s’apparenter à un 

biofilm microbien.  

Dans leur étude sur les mécanismes de détérioration des matériaux cimentaires dans un digesteur de 

méthanisation, Voegel et al. (2016) ont immergé des échantillons cylindriques de pâtes de ciment 

Portland dans des bioréacteurs contenant un biodéchet synthétique inoculé avec de la boue de station 

d’épuration. La phase liquide était mélangée grâce à un agitateur magnétique et les bioréacteurs étaient 

entreposés dans une étuve régulée à une température de 37°C. Les concentrations d’acides organiques, 

d’ammonium et de CO2 dissous ont été analysées et le biofilm microbien en surface des échantillons a 

été observé (Figure I - 25). Les changements chimiques et minéralogiques des pâtes de ciment ont été 

mesurés et analysés. Des conditions habituelles d’exploitation ont été étudiées. 

 

Figure I - 25 : Représentation schématique des bioréacteurs de digestion anaérobie placés sur un plateau 
magnétique et laissés dans une étuve à 37°C (Voegel et al., 2016) 
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La Figure I - 26 (Voegel, Giroudon, et al., 2019) donne l’évolution du pH et des concentrations en acides 

organiques pour des bioréacteurs ne contenant pas de pâtes de ciment. Les bioréacteurs avec pâtes de 

ciment ont suivi la même évolution (Voegel et al., 2016). Les premiers jours, le pH diminue, ce qui 

correspond à la production d’acides acétique, propionique et butyrique, acides gras volatils typiquement 

produits par les microorganismes de la digestion anaérobie (Jeris & McCarty, 1965). La concentration 

totale en acides organiques atteint 1,5 g.L-1 au jour 8. Le pH remonte ensuite doucement vers les 

conditions de pH de la méthanogénèse (environ 7). La concentration en acides organiques diminue après 

9 jours de digestion anaérobie, sauf pour le propionate dont la concentration diminue à partir du 21ème 

jour seulement (Voegel et al., 2016). La consommation de la totalité des acides gras volatils à la fin du 

cycle montre que le processus de digestion anaérobie est complet. 

 

Figure I - 26 : Evolution du pH, de la concentration en acides organiques et de la concentration en ammonium pour 
un cycle de digestion anaérobie (Voegel et al., 2016; Voegel, Giroudon, et al., 2019) 

De même, l’évolution de la concentration en ammonium est peu influencée par la présence de pâte de 

ciment. Elle augmente rapidement pendant les deux premières semaines de digestion de 1 mmol.L-1 

jusqu’à presque 20 mmol.L-1 et atteint 40 mmol.L-1 à la fin de la digestion (Voegel et al., 2016; Voegel, 

Giroudon, et al., 2019). 

Après 3 semaines de digestion, la valeur moyenne sur 5 prélèvements de carbone inorganique dans le 

milieu atteignait 46 mg.L-1 pour un pH de 7,7 ce qui correspond à une majorité d’ions bicarbonates (2.3 

mmol.L-1) (Voegel et al., 2016; Voegel, Giroudon, et al., 2019). 

Après 4 semaines d’immersion, toutes les pâtes de ciment étaient entièrement recouvertes d’un biofilm 

d’une épaisseur d’environ 100 µm, contenant des microorganismes de forme coccus ou bacillus. 

L’analyse de la composition chimique des pâtes de ciment immergées par microsonde électronique a 

permis d’identifier une zonation de la dégradation (5 zones). Les différentes zones ont été analysées par 

DRX afin d’identifier leur composition minéralogique (Figure I - 27). La zone 1, la plus en profondeur (710 

µm), correspond à la zone saine. La zone 2 est marquée par un enrichissement en soufre, probablement 

associé à une précipitation d’ettringite. La décalcification s’amorce dans la zone 3 avec la dissolution de 

l’ettringite et se poursuit dans la zone 4. La zone extérieure (zone 5), présente une faible densité et est 

principalement amorphe. Elle est presque complètement décalcifiée et est riche en aluminium et silicium. 

Des enrichissements en phosphore sont observés dans les zones 4 et 5.  
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Figure I - 27 : Profil de composition chimique d'une pâte de ciment Portland immergée dans un biodéchet en 
conditions de digestion anaérobie pendant 4 semaines en fonction de la distance à la surface en contact avec le 

milieu (analyses à la microsonde électronique) et analyses au MEB d’une section polie en mode électrons 
rétrodiffusés (Voegel et al., 2016) 

Les auteurs (Voegel et al., 2016) ont identifié des mécanismes de détérioration, correspondant à une 

combinaison de décalcification et de carbonatation. La présence d’un biofilm suggère que des conditions 

chimiques spécifiques ont pu être développées sous le biofilm, engendrant des conditions plus agressives 

au contact du matériau cimentaire que celles obtenues par l’analyse du milieu liquide environnant. 

3.8.2 Conditions accidentelles d’acidose (Voegel, 2017) 
Dans ses travaux, Voegel (2017) a simulé une acidose, caractérisée par une forte activité d’hydrolyse et 

d’acidogène liée à l’inhibition des méthanogènes, en introduisant un biodéchet non inoculé dans le 

réacteur. Dans ces conditions, les AGV sont produits mais ne sont pas consommés et s’accumulent dans 

le milieu, entrainant des conditions très agressives (pH = 3 – 5 ; [AGV]max=40000 mg.L-1). Il apparaît que 

les mécanismes d’altération sont globalement similaires aux conditions normales, puisqu’ils 

correspondent aussi à une combinaison de lixiviation, de carbonatation avec une formation de biofilm en 

surface. Cependant, les vitesses d’altération sont bien plus importantes en conditions d’acidose 

puisqu’après 5 semaines d’immersion, la profondeur altérée de la pâte de ciment immergée (du ciment 

Portland ici) atteint 1,0 mm en acidose contre seulement 0,2 mm en fonctionnement normal. 
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3.9 Influence des microorganismes sur la détérioration des matériaux 

cimentaires 
L’impact négatif des microorganismes sur les matériaux de construction est reconnu depuis des 

décennies. Presque tous les types de microorganismes, bactéries, cyanobactéries, algues, lichens, etc. 

sont impliqués dans la biodétérioration. Elle est, en général, causée par l’excrétion de métabolites 

intermédiaires ou de produits finaux (tels que les acides organiques) ou de quelques exoenzymes (J. 

Wang et al., 2016). 

Un cas de biodétérioration bien connu est l’attaque par l’acide sulfurique biogénique dans les réseaux 

d’égouts et les installations de stockage de fumier (J. Wang et al., 2016): lorsqu’il est en contact avec 

l’oxygène, le sulfure d’hydrogène s’oxyde par activité bactérienne (Okabe et al., 2007; Parker, 1945) pour 

former de l’acide sulfurique, hautement agressif pour les structures en béton (Jensen et al., 2008; 

Vollertsen et al., 2008). Les microorganismes sont aussi responsables de l’aggravation de la 

biodétérioration des monuments en pierre (Nuhoglu et al., 2006). 

Il apparaîtrait même que pour des pH et concentrations similaires en agents agressifs, la présence de 

microorganismes engendrerait une détérioration plus importante, notamment à cause du 

développement d’un biofilm microbien en surface des matériaux. En effet, en plus de leur adaptation 

rapide au milieu, les microorganismes ont la capacité à agir sur leur environnement (Bertron, 2014) : en 

surface d’un matériau, les populations peuvent faire évoluer les conditions chimiques afin de les rendre 

plus favorables à leur développement et peuvent par exemple faire chuter le pH du béton dans les 

réseaux d’assainissement (Islander Robert L. et al., 1991; Roberts et al., 2002). De même, dans les milieux 

agricoles, l’action des microorganismes a un impact particulier sur la matrice cimentaire. Les auteurs ont 

relevé une participation importante des microorganismes dans les phénomènes de détérioration, ce qui 

entraîne souvent une intensification de la dégradation et une cinétique de dommages plus importante 

(Bertron, Coutand, et al., 2005; Koenig & Dehn, 2016; Magniont et al., 2011; Voegel, 2017; Voegel et al., 

2016).  

Afin de mettre en évidence l’impact spécifique des microorganismes dans la biodétérioration de pâtes 

de ciment exposées à des environnements agricoles, Magniont et al. (2011) ont développé un essai 

biologique, nommé l’essai BMB (pour Build-Mat Bio). Comme il est impossible de séparer les bactéries 

des métabolites qu’elles produisent en continu, l’essai consistait à comparer un milieu contenant 

bactéries (Escherichia coli dans l’essai présenté) et métabolites (acides organiques, CO2…) avec un milieu 

chimiquement identique mais dépourvu de bactéries, celles-ci étant éliminées grâce à un filtre à 

biomasse. Dans l’étude, afin d’identifier les effets des acides organiques seuls, les deux milieux 

précédemment cités ont aussi été comparés avec une solution synthétique d’acides organiques de même 

composition que la phase liquide du BMB test. Des pâtes de ciment Portland ont été immergées en 

système ouvert (continument renouvelé) dans les solutions (i) avec et (ii) sans microorganismes du BMB 

test et à (iii) la solution synthétique d’acides pendant 4 semaines. En fin d’essai, les changements 

minéralogiques et chimiques ainsi que les profondeurs altérées des pâtes ont été étudiés. 

Malgré un pH de 5,8 plus faible que dans les autres milieux (pH compris entre 7 et 8), c’est la solution 

synthétique d’acides qui a engendré la plus faible détérioration (Figure I - 28). En effet, la profondeur 

dégradée (jusqu’à zone 3 inclue) atteignait 0,2 mm après 4 semaines seulement et aucune précipitation 

de calcite n’a été identifiée. Pour les échantillons exposés à l’essai BMB, l’épaisseur dégradée en absence 

de bactérie était de 0,65 mm et était presque doublée en présence de bactéries (1,3 mm). De plus, les 

analyses par microsonde électronique et DRX ont montré une décalcification complète menant à une 
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structure amorphe sur la couche externe de l’échantillon immergé dans la colonne en présence de 

bactéries (jusqu’à la zone 2 inclue, soit 1,8 mm), associée à une carbonatation relevée par la présence de 

calcite en profondeur. En revanche, les mécanismes de décalcification ont été mis en évidence sur une 

profondeur de 1,2 mm dans la solution avec les métabolites seuls, avec une carbonatation assez intense 

en surface de l’échantillon. 

 

Figure I - 28 : Coupes transversales de pâte de ciment durcie altérée après 4 semaines d'exposition dans les 
colonnes: (a) sans cellule E. coli; (b) avec cellules E. coli; (c) d'acide organique synthétique (Magniont et al., 2011). 

L’étude a permis de mettre en évidence l’action spécifique des bactéries sur la matrice cimentaire : 

- La formation d’un biofilm en surface des échantillons qui produit localement des concentrations 

élevées en métabolites agressifs, notamment des acides organiques, aboutissant à une 

intensification des dégradations en particulier en termes de décalcification de la matrice. Ces 

altérations observées ne correspondant pas aux conditions chimiques moins sévères relevées 

dans le milieu environnant (pH 7-8), c’est donc bien un microenvironnement imposé par le 

biofilm qui est mis en évidence.  

- l’action de la respiration microbienne productrice de CO2 et à l’origine de la carbonatation de la 

matrice, à différentes profondeurs dans le matériau en fonction de la présence / absence des 

bactéries qui s’organisent le cas échéant en biofilm en surface. En l’absence de bactéries dans le 

milieu contenant seulement les métabolites (acides organiques, CO2…), la carbonatation se 

produit en surface et la pâte n’est que partiellement décalcifiée. En présence de bactéries et de 

biofilm, les conditions locales imposées notamment associées à la production d’acides au contact 

du matériau, aboutissent à une décalcification totale de la matrice en surface et une 

carbonatation de la matrice plus en profondeur.  
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Il apparaît donc que la capacité des bactéries à créer un biofilm en surface des matériaux peut être 

intrinsèquement délétère et doit être prise en compte dans l’agressivité des environnements 

biologiques (Bertron, 2014; Magniont et al., 2011).  

3.10  Conclusion 
Les mécanismes de dégradation des matrices cimentaires par les acides organiques, le nitrate 

d’ammonium, et le CO2 atmosphérique sont bien connus dans la littérature, et ont été décrits avec 

précision dans cette partie. Cependant, cette revue bibliographique a aussi permis de souligner un 

manque de connaissance sur les mécanismes de détérioration spécifiques au milieu de la digestion 

anaérobie, avec, à ce jour, seulement deux études recensées dans la littérature.  

Par ailleurs, la majorité des études concernant les attaques acides sont effectuées pour des pH très 

faibles, alors que les pH sont neutres en méthanisation.  

En outre, la connaissance de l’influence de l’ammonium sur les matrices cimentaires reste partielle, et 

cloisonnée à l’étude de lixiviation accélérée, pour des concentrations en ammonium très élevées, non 

représentatives du milieu liquide de la méthanisation. 

Enfin, même si les dégradations induites par le CO2 dissous et les microorganismes sont discutées, les 

informations restent rares et les mécanismes de détérioration sont encore mal connus. 

Pour finir, cette revue bibliographique a mis en évidence des lacunes quant aux connaissances sur l’étude 

des effets combinés des métabolites de la digestion anaérobie en conditions contrôlées de laboratoire 

(effet des acides, effet tampon des bicarbonates etc.).  

De plus, il n’existe pas à ce jour de données sur l’influence de la variabilité de la composition du milieu 

dans le temps (sur de longues durées) et en fonction du type de biodéchet, sur les matériaux cimentaires.  
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4 PERFORMANCE DES LIANTS VIS-A-VIS DES AGENTS 

AGRESSIFS DU MILIEU LIQUIDE DE LA 

METHANISATION 
Les données disponibles de la littérature sur l’influence du milieu de la méthanisation sur la matrice 

cimentaire et les mécanismes de détérioration associés ont été détaillées dans la partie précédente, que 

ce soit pour les métabolites seuls ou des milieux complets biotiques. Face aux agressions du milieu, il est 

nécessaire d’adapter la conception et la formulation de matériaux cimentaires pour obtenir une 

dégradation limitée et une meilleure durabilité. Ainsi, cette quatrième partie présente les performances 

de différents matériaux, décrits dans la deuxième partie, dans des milieux agressifs se rapportant au 

milieu de la méthanisation : l’influence de l’utilisation de certaines additions et certains liants sur la 

durabilité des matériaux en milieux acides, vis-à-vis de la carbonatation ou en milieu complet biotique 

prenant en considérant l’effet particulier des microorganismes, y est évaluée afin de guider le choix des 

matériaux de l’étude. 

4.1 Performance vis-à-vis de l’attaque par les acides organiques 
Plusieurs auteurs ont étudié les performances des matériaux cimentaires ordinaires et alternatifs face 

aux attaques par les acides organiques (Bertron, 2004; Bertron, Duchesne, et al., 2005a, 2005b; Bertron 

et al., 2007b; N De Belie et al., 1997; Gruyaert et al., 2012a; Larreur-Cayol, Bertron, San Nicolas, et al., 

2011; Oueslati & Duchesne, 2012, 2014; Shi & Stegemann, 2000). Ces études ont été effectuées pour des 

pH acides qui ne reflètent pas la réalité du milieu liquide de la méthanisation (pH neutre), mais qui 

permettent de mettre en avant les comportements de différents matériaux cimentaires face à l’attaque 

par les acides organiques. 

L’ensemble des auteurs ont comparé les performances du ciment Portland de référence (CEM I) à des 

ciments substitués par des additions de type cendre volante, fumée de silice, laitier de haut-fourneau, 

mais aussi à du métakaolin ou encore du ciment alumineux. L’évaluation de la détérioration est variable 

en fonction des auteurs qui utilisent différents indicateurs comme la profondeur dégradée, la perte de 

masse, les analyses chimiques et minéralogiques etc. 

Parmi toutes ces études, recensées par Voegel (2017), les ciments de haut-fourneau sont ceux montrant 

les meilleures performances dans la plupart des cas. Le ciment alumineux semble aussi présenter de 

bonnes performances puisqu’il a les meilleures performances dans les études de Bertron (2004) et 

Larreur-Cayol et al. (2011) pour des pâtes de ciment immergées à un pH de 4 dans une solution composée 

de différents acides dans l’étude de Bertron (2004) et d’acide acétique uniquement pour Larreur-Cayol 

et al. (2011). Cependant, les pâtes de ciment alumineux immergées dans une solution d’acide acétique à 

pH 5 présentent de moins bons résultats que le CEM I dans l’étude de Shi & Stegemann (2000) avec une 

cure de 365 jours. 

Les résultats des études citées précédemment ont permis à Voegel (2017) d’établir une tendance de 

durabilité, du liant le plus durable face aux attaques acides (pH entre 2 et 6), au liant qui semble être le 

moins durable : liant au laitier et CAC > liant aux cendres volantes > liant aux fumées de silice > liant 

ordinaire. 

http://www.rapport-gratuit.com/
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4.1.1 Influence des ajouts minéraux sur la durabilité des bétons en milieu 

acide 
Plusieurs études ont étudié l’influence d’additions minérales telles que les cendres volantes (Bertron, 

Duchesne, et al., 2005b; N De Belie et al., 1997), la fumée de silice (Bertron, Duchesne, et al., 2005a; 

Bertron et al., 2007b) et le laitier de haut fourneau (Bertron, Duchesne, et al., 2005a; Gruyaert et al., 

2012a) sur la durabilité des bétons face aux attaques acides. 

Une meilleure durabilité est généralement constatée et elle est attribuée : 

i. A la diminution de la part de calcium dans les ciments avec additions entraînant une part moins 

importante de portlandite et un ratio C/S réduit au sein des C-S-H et à la pouzzolanicité qui 

consomme la portlandite pour former des C-S-H, plus résistants face aux attaques acides 

(Bertron, Coutand, et al., 2005; N De Belie et al., 1997; Escadeillas, 2013; Gruyaert et al., 2012a) ; 

ii. A l’incorporation d’aluminium dans les chaînes de C-S-H (Lothenbach et al., 2011) pour former 

des C-A-S-H qui ont une meilleure stabilité chimique que les C-S-H (Roosz et al., 2018) ; 

iii. A la stabilité chimique des produits d’hydratation et des phases anhydres telles que le laitier 

(Bertron, 2004). 

Cependant, les recherches menées par Bertron et al. (Bertron, Duchesne, et al., 2005b; Bertron et al., 

2007b) ont montré que l’ajout des fumées de silice, ayant un degré de pouzzolanicité élevé par rapport 

aux liants contenant du laitier de haut-fourneau, n’a pas amélioré les résistances des échantillons dans 

les conditions testées. Ceci permet de conclure que l’effet pouzzolanique ne suffit pas à justifier les 

performances de certaines additions minérales. En revanche, la nature minéralogique et la composition 

chimique du matériau semblent participer aux bonnes propriétés de ces matériaux. Pour les matériaux 

soumis aux environnements acides avec sels de calcium solubles, Bertron, Coutand et al. (2005) 

proposent (i) de limiter la teneur en calcium, élément majoritairement éliminé lors de l’attaque acide, en 

plus de privilégier les réactions pouzzolaniques permettant de limiter la teneur en portlandite qui est le 

premier hydrate attaqué, (ii) d’augmenter les teneurs en silicium, aluminium et en fer: pour une 

immersion dans un solution à base d’acides organiques, ces éléments possèdent des « facteurs de 

dissolution » (rapport de la masse de l’élément lixivié en solution sur la masse initiale de l’échantillon) 

bien plus faibles que celui du calcium (Bertron, Duchesne, et al., 2005a). En effet, la dissolution des phases 

d’aluminium et de fer est plus lente et intervient à des valeurs de pH plus faibles que la décalcification de 

la portlandite et des C-S-H (Beddoe & Dorner, 2005). Grengg et al. (2020) ont aussi identifié qu’une teneur 

accrue en fer permettait d’accroitre la stabilité du réseau géopolymèrique, et donc la résistance à 

l’attaque acide bactérienne. De par leur stabilité chimique, l’aluminium, le silicium et l’oxyde de fer sont 

retrouvés dans les zones dégradées de matrices cimentaires exposées à des milieux acides. 

4.1.1.1 Laitier de haut-fourneau 

Plusieurs études (Bertron, Duchesne, et al., 2005a, 2005b; Bertron et al., 2007b; Oueslati & Duchesne, 

2012) comparant les performances de plusieurs liants observent de meilleurs résultats pour les ciments 

au laitier de haut-fourneau. L’addition de laitier augmente la résistance chimique du matériau à la 

lixiviation en réduisant la teneur en calcium du liant, et mène à une teneur en portlandite réduite, à un 

ratio Ca/Si plus faible des C-S-H – la phase hydratée principale du matériau – et à la formation de C-A-S-

H (Elakneswaran et al., 2016; Lothenbach et al., 2011) qui présentent une plus haute stabilité chimique 

que les C-S-H (Roosz et al., 2018). De plus, l’addition de laitier au ciment aide à densifier la pâte en 

remplissant les larges pores avec des produits d’hydratation et la structure porale qui en résulte améliore 

les propriétés de transfert de la pâte (Perlot et al., 2006). 
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 L’étude de Gruyaert et al. (2012a) montre l’influence de la quantité de laitier substitué dans le liant sur 

la durabilité du béton dans une solution très agressive d’acides acétique et lactique (30 g.L-1 pour chaque 

acide) à pH 2. Après une cure de 1 mois (humidité relative > 95 %) suivie de 6 cycles d’exposition d’une 

semaine alternant phase d’immersion et phase de séchage (solution acide renouvelée après chaque 

cycle), les profondeurs dégradées s’échelonnent entre 0,38 mm pour les bétons avec 85 % de laitier (S85) 

et 2,8 mm pour les bétons réalisés avec du ciment portland seul (S0). D’après les auteurs (Gruyaert et al., 

2012a), même si la durabilité augmente avec le taux de laitier, l’amélioration n’est pas significative à 

partir d’un taux de laitier de 50 %. 

D’autres échantillons identiques ont subi le même protocole après une cure de 6 mois. La tendance reste 

la même avec un échantillon S0 ayant subi les plus fortes dégradations. Cependant, la formulation S0 

présente une profondeur dégradée plus faible après 6 mois de cure qu’après 1 mois alors que les bétons 

contenant du laitier présentent des profondeurs dégradées plus importantes après une cure de 6 mois.  

Ces derniers résultats sont en désaccord avec l’étude de Oueslati & Duchesne (2012) qui ont montré le 

bénéfice d’un temps de cure prolongé pour la résistance aux attaques acides (0,5 M d’acide acétique, pH 

= 4) des ciments au laitier. Celui-ci serait expliqué par la réduction de la porosité totale des pâtes de 

ciment avec la cure, avec une réduction particulièrement prononcée pour les pâtes de ciment au laitier 

qui diminue de 52 % en prolongeant le temps de cure de 28 jours à 3 mois. Il apparait aussi que la bonne 

durabilité des ciments au laitier proviendrait de la bonne résistance de leurs grains anhydres (grains de 

laitier) qui sont bien préservés au cours de l’attaque acide (Bertron, 2004; Bertron, Duchesne, et al., 

2005a; Bertron et al., 2007b) et sont peu dissous dans la zone altérée. Face à ces considérations, Oueslati 

& Duchesne (2014) ont quantifié les anhydres de pâtes de ciment Portland et de pâtes de ciment au laitier 

(80 % de substitution) avant et après une immersion de 2 mois dans une solution d’acide acétique (0,5 

M, pH = 2,8). Les quantités d’anhydres totaux de chacun des matériaux ont chuté après l’immersion en 

solution acide. Cependant, on remarque une nette différence de comportement entre les deux liants 

puisque cette baisse s’élève à 46 % pour les phases de C2S + C3S contre seulement 22 % pour les anhydres 

de la pâte de ciment au laitier (Oueslati & Duchesne, 2014). Cela met donc en évidence la meilleure 

résistance des anhydres du laitier face aux attaques acides en comparaison avec les anhydres du ciment 

Portland. 

4.1.1.2 Métakaolin 

Plusieurs études ont étudié l’influence de l’ajout de métakaolin dans une matrice cimentaire (Larreur-

Cayol, Bertron, San Nicolas, et al., 2011; Oueslati & Duchesne, 2012, 2014). Dans tous les cas, ces liants 

présentaient de meilleures performances que le ciment Portland. De la même manière que la 

quantification des grains anhydres du liant au laitier, Oueslati & Duchesne (2014) ont quantifié les 

anhydres de la matrice cimentaire d’un ciment au métakaolin en fonction de son temps d’exposition dans 

une solution d’acide acétique. Après les deux mois d’immersion, une réduction de seulement 14,5 % en 

masse d’anhydres totaux a été quantifiée sur ce matériau. Cette perte de masse est majoritairement 

portée par la diminution des anhydres du clinker (de 30,79 % à 16,88 %) puisque la quantité d’anhydres 

apportée par le métakaolin diminue seulement de 4,75 % à 4,06 % après 2 mois d’immersion dans la 

solution d’acide. Les bonnes performances des métakaolins dans ces milieux agressifs s’expliquent donc 

par la pouzzolanicité induite par le matériau mais aussi par la forte résistance de ses anhydres. De plus, 

l’incorporation de métakaolin dans des pâtes de ciment mène à un affinement de la structure poreuse, 

ce qui est défavorable pour la pénétration des agents agressifs (Khatib & Wild, 1996). 
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Ces résultats sont en accord avec ceux de Siddique & Klaus (2009) qui indiquent que l’ajout de métakaolin 

dans un matériau cimentaire permet d’augmenter la durabilité, d’augmenter la résistance face aux 

attaques acides et de diminuer la perméabilité. 

4.1.2 Ciments d’aluminates de calcium (CAC) 
Bertron, Larreur-Cayol et al. et Shi & Stegemann (2004; 2011; 2000) ont étudié les performances des 

ciments d’aluminates de calcium en milieu acide. Parmi ces études, Bertron et Larreur-Cayol et al. (2004; 

2011) ont identifié le CAC comme étant le matériau le plus résistant chimiquement, en comparaison avec 

des CEM I, CEM III et CEM V. 

D’après Fryda et al. (2008) et Scrivener et al. (1999) les bonnes performances des CAC face aux attaques 

acides viendraient : 

i. de leur faible basicité, induisant une plus faible réactivité. 

ii. de la nature de leurs hydrates et particulièrement l’hydroxyde d’aluminium. Le C3AH6 est l’une 

des phases principales de la matrice cimentaire des CAC, lors d’une attaque acide, les ions H+ 

provoquent sa décalcification, laissant place à un gel d’AH3 (Buvignier, Patapy, et al., 2019; 

Hewlett, 2003; Pons et al., 2018; Scrivener et al., 1999). Or, l’hydroxyde d’aluminium est stable 

jusqu’à des pH de 3 ou 4 (Figure I - 29). 

 

Figure I - 29 : Courbe de solubilité de l'alumine hydratée AH3 en fonction du pH (Fryda et al., 2008) 

De plus, la dissolution des autres hydrates de calcium permet la formation de nouveaux hydrates 

d’aluminium sous forme de gel d’alumine selon l’équation suivante : 

𝐶3𝐴𝐻6 + 6𝐻+ ⟹ 3𝐶𝑎2+ + 2𝐴𝑙(𝑂𝐻)3 + 6𝐻2𝑂 

Le gel d’alumine nouvellement créé remplit alors les pores, protégeant la matrice cimentaire d’une 

attaque plus profonde. 

En dessous de pH=3,5 les hydrates d’aluminium se dissolvent mais neutralisent des acides dans le même 

temps, comme le montre l’équation suivante : 

𝐴𝐻3 + 6𝐻+ ⇒ 2𝐴𝑙3+ + 6𝐻2𝑂 

Des expériences ont montré que la conversion conduit à une plus grande résistance face aux acides même 

si la conversion s’accompagne d’une augmentation de la porosité. Ceci est dû à la haute stabilité 

thermodynamique de C3AH6 (Fryda et al., 2008). 
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De plus, la composition des ciments alumineux, principalement composé d’aluminate monocalcique 

(CaO,Al2O3), montre une prédominance de l’alumine par rapport à la chaux. Or, d’après Bertron et al. 

(2005; 2005b; 2004), l’aluminium est un élément favorable à la durabilité des matériaux cimentaires alors 

que la teneur en calcium doit plutôt être limitée. 

4.1.3 Influence de la porosité 
Si la porosité a un rôle secondaire dans la dégradation des matrices cimentaires dans les milieux très 

agressifs (Buvignier, Patapy, et al., 2019), elle a un rôle majeur pour les milieux modérément agressifs 

comme le milieu des biodéchets en digestion anaérobie. Ainsi, afin de favoriser la durabilité du béton, la 

pénétration des agents agressifs dans le réseau poreux de la matrice cimentaire doit être limitée. C’est 

plus précisément la porosité ouverte interconnectée qui a une incidence majeure sur les cinétiques de 

détérioration des matériaux cimentaires en milieux agressifs (Damidot & Le Bescop, 2008; Ollivier & 

Torrenti, 2008). Plusieurs caractéristiques de la porosité interviennent alors : le volume poreux, le 

diamètre des pores, la connectivité du réseau poreux et sa tortuosité. Deux grandeurs caractérisent 

l’aptitude d’un béton à résister à la pénétration d’agents du milieu extérieur (Ollivier & Torrenti, 2008) : 

- La perméabilité d’un matériau, qui est son aptitude à se laisser traverser par un fluide sous un 

gradient de pression.  

- La diffusion, qui correspond à un transport à l’échelle moléculaire sous gradient de 

concentration. Les transports par diffusion peuvent intervenir en phase liquide ou en phase 

gazeuse. Ce mode intervient par exemple lors de l’attaque du béton par les acides. 

Ces deux grandeurs dépendent de l’interconnexion des pores capillaires. Pour réduire cette porosité et 

son interconnexion, il est possible de réduire le rapport E/C, d’utiliser des additions minérales ou 

d’augmenter la durée de cure (Escadeillas, 2013; Ollivier & Torrenti, 2008). En effet, les additions 

minérales ne permettent pas de diminuer la porosité totale mais réduisent la taille des plus gros pores, 

réduisant la pénétration de l’eau dans le béton par action capillaire (Cyr, 2013; Siddique & Klaus, 2009). 

De plus, l’augmentation de la durée de cure permet de continuer l’hydratation des anhydres ce qui 

diminue les pores capillaires. 

Rozière & Loukili (2011) ont étudié la lixiviation d’échantillons de bétons de plusieurs formulations et 

plusieurs rapports E/C dans une solution agressive d’acide nitrique (0,5 M) à pH 5. Dans ces conditions, 

la lixiviation avait tendance à augmenter avec l’augmentation du rapport E/C, ce qui peut s’expliquer par 

les variations correspondantes de porosité et diffusivité. Ces résultats sont en accord avec les résultats 

expérimentaux de Kamali et al. (2008) en milieu modérément agressif (lixiviation de pâtes de ciment par 

de l’eau ultra-pure, de l’eau minéralisée et une solution de nitrate d’ammonium à 480 g.L-1) qui 

confirment que les cinétiques de lixiviation augmentent bien avec l’augmentation du rapport E/C. Dans 

les deux études (Kamali et al., 2008; Rozière & Loukili, 2011), la présence de cendres volantes et de laitier 

améliore le comportement des matériaux cimentaires. Les résultats (Kamali et al., 2008) montrent que la 

profondeur dégradée est diminuée pour les ciments avec additions minérales et que pour des matrices à 

base de CEM III/A ou CEM V/A, le gain de performances associé à la diminution du rapport E/C est plus 

faible que pour les pâtes de CEM I. Ainsi, l’amélioration des performances liée à la diminution du rapport 

E/C dépend probablement de l’état initial du réseau poreux, et cette amélioration est moins importante 

pour des matrices avec additions contenant un réseau poreux initialement plus fin avec moins de porosité 

capillaire. 
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4.2 Performance vis-à-vis de la carbonatation 
Les performances des matrices cimentaires face à la carbonatation sont directement liées aux processus 

de carbonatation des hydrates qui les composent. 

Ainsi, on peut noter que la carbonatation de la portlandite va mener à la précipitation des carbonates de 

calcium, calcite, aragonite et vatérite, la calcite étant le polymorphe le plus stable en conditions standard 

de pression et de température (Knez et al., 2006). L’aragonite et la vatérite étant métastables, elles se 

transforment en calcite (Galan et al., 2015; Varzina et al., 2020). Le volume molaire de la calcite (35 

cm3.mol-1) étant supérieur à celui de la portlandite (33 cm3.mol-1), la dissolution de la portlandite au profit 

des carbonates de calcium est favorable à la réduction de la porosité (Morandeau, 2013). 

La carbonatation des C-S-H conduit à la décalcification des C-S-H et à la formation d’un gel de silice et de 

carbonates de calcium (N. Li et al., 2017; Sanjuán et al., 2018; Šavija & Luković, 2016; Steiner et al., 2020). 

De plus, pour des rapport C/S initiaux plus faibles, la formation d’un gel de silice est privilégiée (Black et 

al., 2008). Au contraire de la carbonatation de la portlandite, la carbonatation des C-S-H peut mener à du 

retrait, à une porosité plus importante avec de plus gros pores (N. Li et al., 2017; Nedeljković et al., 2018; 

Puertas et al., 2004; Sanjuán et al., 2018). 

Selon l’état de conversion du ciment alumineux, la carbonatation des ciments alumineux ne met pas en 

jeu les mêmes phénomènes. Fernández-Carrasco et al. (2008) ont étudié les changements 

microstructurels se produisant lors de la carbonatation « supercritique » de ciments d’aluminates de 

calcium pour différentes températures de cure. La carbonatation des hydrates des ciments d’aluminate 

de calcium CAH10, C2AH8 et C3AH6 mène à la formation des trois polymorphes de carbonates de calcium 

(la carbonatation du C3AH6 ayant principalement produit de la calcite). La carbonatation des hydroxydes 

d’aluminium a entraîné la formation de nordstrandite et bayerite dans les mêmes proportions pour les 

échantillons hydratés à 5°C. Pour ceux hydratés à 25°C, seule la nordstrandite est produite lors de 

l’hydratation. Enfin, à 40°C, la gibbsite est créée lors de l’hydratation mais aussi de la carbonatation. 

Ainsi, en condition de carbonatation, de nombreux auteurs mettent en évidence une chute de porosité 

pour les formulations à base de CEM I (Houst & Wittmann, 1994; Ngala & Page, 1997; Pihlajavaara, 1968), 

ce qui est donc un effet plutôt positif sur les propriétés de transfert et sur la durabilité du matériau. 

En revanche, l’utilisation de laitier de haut fourneau comme addition entraine une réduction de la teneur 

en portlandite, et des rapports C/S plus faibles dans les C-S-H (Lothenbach et al., 2011). Ainsi, la 

carbonatation des ciments aux laitiers, présentant des bonnes performances contre les attaques acides 

(Bertron, Duchesne, et al., 2005a; Gruyaert et al., 2012a; Oueslati & Duchesne, 2014), peut provoquer 

une diminution de leurs propriétés micro-mécaniques, avec un grossissement de leur structure poreuse, 

de la fissuration et une pénétration accrue des agents agressifs (Borges et al., 2010; Nedeljković et al., 

2018; Ngala & Page, 1997; Šavija & Luković, 2016). 

La carbonatation d’un ciment d’aluminate de calcium converti entraîne une baisse de sa porosité. La forte 

stabilité des hydrates convertis se traduit par une faible solubilité et une moindre disponibilité en calcium 

pour alimenter la formation de carbonates de calcium, ce qui explique une vitesse de carbonatation plus 

faible que dans le cas d’un ciment non converti (Fryda et al., 2008). De plus, pour toutes les températures 

de cure, la carbonatation des ciments alumineux permet d’améliorer la résistance mécanique en 

compression des pâtes (Fernández-Carrasco et al., 2008; Lange et al., 1997). 
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Enfin, les géopolymères à base de métakaolin alcali-activé ont tendance à former des cristaux de 

carbonate de sodium à leur surface lors de la carbonatation, et la croissance de cette efflorescence est 

rapide et dense (Pouhet, 2015), mais n’influence pas les propriétés du matériau. 

4.3 Performance vis-à-vis des milieux agressifs biotiques 
Dans son étude, Voegel (2017) a comparé la biodétérioration de matériaux à base de CEM I, CEM III/C et 

CAC en condition de digestion anaérobie en laboratoire et in situ. Alors que la profondeur dégradée du 

CEM III/C était plus élevée que celle du CEM I en laboratoire, la tendance s’inverse au terme des 7 mois 

d’immersion dans le digesteur in situ. Il semblerait donc que les ciments au laitier présentent des 

comportements variables en fonction de la composition du milieu liquide. En revanche, les auteurs 

(Voegel et al., 2015; Voegel, Giroudon, et al., 2019) ont montré les meilleures performances des pâtes de 

CAC face à cette attaque biochimique, et ces résultats ont été confirmés par les essais in situ (Voegel, 

2017). Ce meilleur comportement peut être lié à une plus faible colonisation microbienne de la pâte en 

comparaison avec les autres liants étudiés, déjà mise en avant par d’autres auteurs (Dalod et al., 2014; 

Govin et al., 2014; Lors et al., 2018). D’après Herisson et al. (2014), cela serait dû à l’effet bactériostatique 

de l’aluminium. Cependant, pour des conditions très agressives d’oxydation du soufre comparables à 

celles retrouvées dans les réseaux d’assainissement, Buvignier et al. (2017; 2019; 2019) n’ont montré 

aucun effet direct de l’aluminium sur les bactéries responsables de l’attaque acide, ce que les auteurs 

ont attribué à l’adaptation du biofilm face aux fortes concentrations en aluminium. En effet, Buvignier et 

al. (2017; 2019) ont montré que les bactéries ne sont affectées que temporairement par l’ajout 

d’aluminium et qu’une période d’acclimatation a suffi pour que les cinétiques de croissance et les 

paramètres stœchiométriques n’en soient plus affectés. L’effet particulier du CAC sur le développement 

du biofilm microbien a aussi été observé pour différentes conditions par Peyre Lavigne et al. (2015), Lors 

et al. (2018) (biofilms sulfo-oxydants) et Dalod et al. (2014) (biofilms photosynthétiques). Les résultats de 

ces études suggèrent que le développement et/ou l’activité du biofilm était ralenti sur le substrat CAC en 

comparaison les matériaux à base de liants ordinaires. De plus, Voegel et al. (2019; 2019) et Peyre Lavigne 

et al. (2015) ont montré que le biofilm s’étant développé sur le matériau à base de CAC était moins dense, 

plus sec et avec une diversité microbiologique plus faible que sur les autres substrats. De même, dans 

des réseaux d’assainissement, Herisson et al. (2016) constatent que sur la surface des mortiers à base de 

CAC, la diversité microbienne a tendance à évoluer vers une population microbienne unique et 

spécifique. Au contraire, Buvignier et al. (2019) n’ont montré aucune différence de sélection de 

population microbienne entre les différents matériaux étudiés (matériaux à base de ciment Portland). 

D’après ces auteurs, la résistance à la biodétérioration des matériaux à base de CAC serait liée aux 

caractéristiques physicochimiques du CAC. La plus grande capacité de neutralisation des CAC pourrait 

contribuer à la meilleure résistance des matériaux dans les environnements microbiens en empêchant 

ou en ralentissant l’activité microbienne en surface (Lors et al., 2017). De plus, la stabilité des phases 

initiales et phases précipitées secondaires serait le paramètre clef expliquant la meilleure résistance de 

ces matériaux en comparaison avec des ciments Portland. 

La réalisation d’essais en laboratoire et d’essais in situ sur les mêmes matériaux par Voegel (2017) a 

permis de mettre en avant la bonne représentativité des essais en laboratoire puisque les profondeurs 

dégradées évaluées dans les deux cas étaient proches, avec un facteur d’accélération des cinétiques de 

dégradation proche de un. 
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4.4 Conclusion 
La revue des performances de différents matériaux a permis à plusieurs formulations de se détacher par 

leurs comportements favorables en milieux agressifs : en milieu acide, il apparaît que l’utilisation de 

laitier de haut fourneau ou de métakaolin en substitution au ciment Portland améliore la durabilité de la 

matrice cimentaire. Le laitier de haut fourneau présente cependant un comportement pouvant être 

défavorable en présence de CO2. L’utilisation du ciment d’aluminate de calcium seul semble favorable à 

la fois en milieu acide mais aussi en milieu biotique, où le matériau est moins colonisé par les 

microorganismes que les matrices à base de ciment Portland. On note cependant que les matériaux 

innovants tels que les matériaux alcali-activés sont peu considérés à ce jour dans les études de durabilité 

relatives aux milieux acides, agricoles, ou de la méthanisation. 

Enfin, on peut noter que les études en laboratoire effectuées par Voegel et al. (2017; 2019; 2016) 

permettent une bonne représentativité des dégradations rencontrées en milieu réel.  
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5 CONTEXTE NORMATIF 
Le béton dans son environnement doit pouvoir répondre à des critères de durabilité pour assurer la 

pérennité des constructions. Dans ce cadre, la norme EN 206/CN (AFNOR, 2014b) a défini plusieurs 

classes d’exposition en fonction des actions dues à l’environnement. Cinq actions dues à l’environnement 

ont été identifiées et sont réparties par classes d’exposition : 

 La corrosion par carbonatation notée XC 

 La corrosion par les chlorures autres que ceux de l’eau de mer notée XD 

 La corrosion par les chlorures de l’eau de mer notée XS 

 L’attaque par le gel-dégel avec ou sans agent de déverglaçage notée XF 

 L’attaque chimique notée XA 

D’après le livret sur les ouvrages durables en milieu rural (Syndicat National du Béton Prêt à l’Emploi et 

al., 2011), pour les ouvrages agricoles de type bâtiments d’élevage (stabulations, aires de circulation, 

salles de traite, poulaillers, porcheries), pour les ouvrages de stockage et de traitement (aires de stockage, 

fosses, cuves) ou pour les ouvrages de méthanisation, le béton fait face à une attaque d’ordre chimique. 

Les classes d’exposition lorsque le béton est soumis à une attaque chimique par les sols et les eaux 

souterraines naturels sont définies comme suit par la norme EN 206/CN (AFNOR, 2014b) : 

 XA1 : environnement à faible agressivité chimique 

 XA2 : environnement à agressivité chimique modérée 

 XA3 : environnement à forte agressivité chimique 

La norme EN 206/CN (AFNOR, 2014b) suggère de se reporter au fascicule de documentation FD P 18-011 

(AFNOR, 2016b) pour les détails des valeurs limites. Ces valeurs limites pour les classes d’exposition 

correspondant aux attaques chimiques des solutions et des gaz sont reportées dans le tableau suivant 

(Tableau I - 13).  

Tableau I - 13 : Valeurs limites pour les classes d’exposition pour les solutions et les gaz d’après le fascicule FD P 
18-011 (AFNOR, 2016b) 

Agents agressifs Classe d’agressivité selon NF EN 206/CN (AFNOR, 2014b) 

 XA1 XA2 XA3 

Agressivité des eaux en fonction de leur concentration en agents agressifs et de leur pH : eaux 

stagnantes ou à faible courant, climat tempéré, pression normale 

CO2 agressif (mg/L) ≥ 15 et ≤ 20 > 40 et ≤ 100 > 100 jusqu’à saturation 

SO4
2- (mg/L) ≥ 200 et ≤ 600 > 600 et ≤ 3000 > 3000 et ≤ 6000 

Mg2+ (mg/L) ≥ 300 et ≤ 1000 > 1000 et ≤ 3000 > 3000 jusqu’à saturation 

NH4
+ (mg/L) ≥ 15 et ≤ 30 > 30 et ≤ 60 > 60 et ≤ 100 

pH ≤ 6,5 et ≥ 5,5 < 5,5 et ≥ 4,5 < 4,5 et ≥ 4,0 

TAC (mé/L) ≤ 1,0 et ≥ 0,4 < 0,4 et ≥ 0,1 < 0,1 

Agressivité des gaz en milieu humide >75 % en présence d’oxygène 

SO2 (mg/m3) ≥ 0,15 et ≤ 0,5 > 0,5 et ≤ 10 > 10 et ≤ 200 

H2S (mg/m3) > 0,1 ≥ 0,1 et ≤ 10 > 10 et ≤ 200 
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Dans la norme EN 206/CN (AFNOR, 2014b), les environnements agressifs considérés sont les sols et eaux 

souterraines naturels, dont la température est comprise entre 5°C et 25°C, et où la vitesse d’écoulement 

de l’eau est suffisamment faible pour être assimilée à des conditions statiques. Le fascicule FD P 18-011 

(AFNOR, 2016b) étend l’application des dispositions contenues dans le tableau aux eaux de surface, ainsi 

qu’aux eaux et sols pollués. Il complète également cette définition pour les eaux pures avec la valeur de 

TAC (Titre Alcalimétrique Complet, désigne l’alcalinité de l’eau) ainsi que pour les gaz en milieu humide. 

Le fascicule précise que dans des cas particuliers tels que des eaux à circulation rapide, des climats non-

tempérés ou la présence d’autres espèces chimiques agressives, des études spécifiques peuvent être 

nécessaires. La norme EN 206/CN indique que la classification d’un milieu dans une classe d’exposition a 

lieu dès la présence d’une seule des caractéristiques dans les limites renseignées au tableau ci-dessus. 

Lorsqu’au moins deux caractéristiques agressives correspondent à une même classe, l’environnement 

doit être classé dans la classe immédiatement supérieure sauf si une étude spécifique (dont la nature 

n’est pas précisée) démontre que ce n’est pas nécessaire dans ce cas (AFNOR, 2014b, p. 206). Le 

document FD P 18-011 précise que lorsque plusieurs agents agressifs sont présents avec des 

concentrations conduisant à un classement XA3, la classe d’exposition reste XA3. Cependant, lorsqu’au 

moins un des agents agressifs présente une concentration dépassant la limite de la classe XA3, il convient 

de prévoir une protection externe type enduit ou revêtement, ou interne (imprégnation) (AFNOR, 

2016b). 

Si l’on compare les agents considérés comme agressifs pour le béton en milieu acide par la norme EN 

206/CN (AFNOR, 2014b) et le fascicule FD P 18-011 (AFNOR, 2016b) aux agents agressifs identifiés dans 

le processus de digestion anaérobie, on remarque que la présence et la concentration d’acides gras 

volatils ainsi que la présence de microorganismes ne sont pas pris en compte (Bertron, 2014; Bertron et 

al., 2017; Voegel et al., 2016). Le fascicule FD P 18-011 fait toute fois mention des acides organiques dans 

le paragraphe 5.1.2 sur les solutions acides. Il indique que les acides organiques libres (acides acétique, 

lactique, butyrique, formique) contenus dans certaines eaux usées sont agressifs pour les constituants 

calciques du ciment. Le fascicule indique que ces acides sont généralement moins agressifs que les acides 

minéraux et qu’ils peuvent même former des couches protectrices pour les acides oxalique et tartrique 

notamment. Cependant, il est indiqué que les acides faibles peu dissociés peuvent être très agressifs vis-

à-vis du béton malgré des pH peu inférieurs à 7. Dans le fascicule (AFNOR, 2016b), la présence de 

microorganismes (algues, bactéries) est seulement citée parmi les facteurs augmentant l’agressivité pour 

le béton dans un milieu chimiquement agressif. C’est aussi le cas de l’humidité relative (le degré 

d’agressivité, notamment pour les agents agressifs présents dans les gaz, augmente généralement avec 

l’humidité relative) ; de la température (une élévation de température augmente les vitesses de 

réaction) ; des cycles éventuels de température et d’humidité relative (variations journalières ou 

saisonnières) qui augmentent considérablement l’action des agents agressifs ; de la mobilité du milieu 

qui facilite le renouvellement des agents agressifs et des échanges et qui peut aussi induire un effet 

mécanique supplémentaire (courant, vague) ; de la concentration de l’agent agressif et de son aptitude 

à migrer dans le béton ; de la durée d’exposition ; de la pression (pour les gaz et liquides) ou encore de 

la viscosité (pour les huiles). 

Associées à la classification d’exposition en fonction des actions dues à l’environnement, des exigences 

de formulation sont citées dans la norme EN 206/CN (AFNOR, 2014b). Ces exigences concernent : 

 Les types et classes de constituants autorisés ; 

 Le rapport eau sur liant équivalent (Eeff/Liant éq) maximal ; 

 La teneur minimale en ciment ; 
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 La résistance minimale à la compression du béton (facultative) ; 

 La teneur minimale en air du béton. 

La norme fixe donc une obligation de résultat avec une obligation de résistance minimale à la 

compression, mais surtout une obligation de moyen par le contrôle de la formulation du béton.  

Les exigences relatives aux valeurs limites pour la composition et les propriétés des bétons exposés à des 

environnements chimiques agressifs en France sont rassemblées dans le Tableau I - 14. La norme EN 

206/CN (AFNOR, 2014b) précise que ces dispositions sont basées sur l’hypothèse d’une durée 

d’utilisation prévue au projet de la structure de 50 ans. De plus, seules les recommandations relatives à 

des environnements chimiques agressifs sont présentées ici mais il est précisé que dans le cas de classes 

d’exposition combinées, la plus stricte des exigences s’applique. 

Tableau I - 14 : Recommandations relatives aux valeurs limites pour la composition et les propriétés du béton 
exposé à des environnements chimiques agressifs applicables en France d’après la norme EN 206/CN (AFNOR, 
2014b) 

 
Classes d’exposition : Environnements chimiques agressifs 

XA1 XA2 XA3 

Eeff/Liant éq 0,55 0,50 0,45 

Classe de résistance minimale C30/37 C35/45 C40/55 

Teneur minimale en ciment (kg/m3) 300 320 360 

Teneur en air minimale (%) - - - 

 

La norme EN 206/CN précise que les valeurs limites du rapport maximal E/C et de la teneur minimale en 

ciment s’appliquent dans tous les cas, tandis que les exigences relatives à la classe de résistance du béton 

peuvent être spécifiées en sus. De plus, les valeurs du tableau se réfèrent à l’utilisation de ciments 

courants conformes à la norme EN 197-1 (AFNOR, 2012) avec l’utilisation de granulats dont Dmax est 

d’environ 20 mm. 

La classe de résistance donne les performances mécaniques à la compression d’éprouvettes de béton 

selon l’EN 12390-3 (AFNOR, 2019). 

Dans le cadre des environnements chimiques agressifs, la norme EN 206/CN préconise l’utilisation de 

ciments CEM I ou CEM II avec des additions de type cendres volantes, fumées de silice, métakaolin et 

laitier moulu. Cependant, pour ces classes d’exposition, la norme indique de se référer au fascicule FD P 

18-011 pour le choix du ciment et des additions. Le guide français de prescription T47 édité par CIMbéton 

(2009) sur des ciments de construction durable dans le cas des bétons coulés en place reprend les 

recommandations du fascicule en les nuançant puisqu’il édite un tableau spécifique aux milieux acides. 

Le Tableau I - 15 regroupe ces recommandations. 
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Tableau I - 15 : Choix du ciment pour des milieux acides chimiquement agressifs d’après le guide français de 
prescription T47 édité par CIMbéton (2009) et en conformité avec le fascicule FD P 18-011 (AFNOR, 2016b), les 
normes NF EN 197-1 (AFNOR, 2012), NF P 15-317 (AFNOR, 2006b, p. 317), NF P 15-319 (AFNOR, 2014a) et NF EN 
14647 (AFNOR, 2006c) 

Classe 

d’exposition 
Choix du ciment 

XA1 

- CEM II/B-S, CEM II/B-V, CEM II/B-P, CEM II/B-Q, CEM II/B-M (S-V), CEM III/A 

conformes à la norme NF EN 197-1 

- Ciments conformes à la norme NF P 15-317 (PM) ou NF P 15-319 (ES) 

- CEM IV/A et B conformes à la norme NF EN 197-1 

XA2 

- CEM II/B-S, CEM II/B-V, CEM II/B-P, CEM II/B-Q, CEM II/B-M (S-V), CEM III/A 

conformes à la norme NF EN 197-1 

- Ciments conformes à la norme NF P 15-319 (ES) 

- CEM IV/A et B conformes à la norme NF EN 197-1 

XA3 

- CEM III/A, B, C et CEM V/A et B conformes à la norme NF P 15-319 

- Ciments d’aluminate de calcium conformes à la norme NF EN 14647 

- CEM IV/B conformes à la norme NF EN 197-1 

 

Une note du fascicule FD P 18-011 établit que l’utilisation de ciments sursulfatés conformes à la norme 

NF EN 15743+A (AFNOR, 2015) et les ciments d’aluminates de calcium conformes à la norme NF EN 14647 

(AFNOR, 2006c) est possible pour toutes les classes d’environnements chimiques agressifs. Le guide 

français de prescription T47 édité par CIMbéton (2009) pour les milieux acides limite l’utilisation des 

ciments d’aluminate de calcium aux environnements de classe XA3 et ne mentionne pas l’utilisation de 

ciments sursulfatés. 

Les recommandations du fascicule FD P 18-011 et du guide de prescription T47 concernent 

principalement les ciments Portland composés (CEM II), les ciments de haut-fourneau (CEM III), les 

ciments pouzzolaniques (CEM IV), les ciments aux laitiers et aux cendres (CEM V) mais aussi les CAC et 

les ciments sursulfatés. L’utilisation de ciment Portland ordinaire (CEM I) n’est pas conseillée (sauf s’ils 

sont PM ou ES). Les additions les plus recommandées sont les laitiers de haut-fourneau (S) et les cendres 

volantes (V). 

Les normes ne donnant pas plus de détails quant à la classe d’exposition à considérer pour un type 

d’ouvrage, plusieurs textes donnent des recommandations pour les bétons en milieu agricole. 

 Le fascicule 74 du 30 mai 2012 sur la construction des réservoirs en béton (Groupe de travail chargé 

de la révision du fascicule 74 du CCTG, 1998) recommande des parois de classe A (coefficient de 

perméabilité k inférieur à 10-10 m/s). Les liants doivent être choisis parmi les CEM III/C et les CAC type 

Fondu. Le dosage minimal en ciment doit être de 400 kg/m3. 

 Le fascicule B66 de CIMbéton (2007) préconise l’utilisation de bétons répondant aux critères de la 

classe d’exposition XA2 pour les ouvrages de stockage des effluents (type fosses à lisier). Il est précisé 

que pour des conditions particulières pouvant augmenter l’agressivité (agitation importante, 

acidification, effluents plus agressifs) une étude doit être effectuée et la classe d’exposition peut être 

portée à XA3. 

 Le livret Ouvrages durables en milieu rural (Syndicat National du Béton Prêt à l’Emploi et al., 2011) et 

le livre vert du béton prêt à l’emploi en milieu rural (Syndicat National du Béton Prêt à l’Emploi et al., 
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2010) préconisent l’utilisation de bétons répondant aux critères de la classe d’exposition XA3 pour 

les aires d’ensilage et fumières, ainsi que pour les projets de fosses et unités de méthanisation. 

Tous les agents agressifs de la méthanisation ne sont pas pris en compte dans la norme EN 206/CN 

(AFNOR, 2014b) mais on peut tout de même considérer les valeurs de CO2 et NH4
+. Au regard de la 

bibliographie, les concentrations en NH4
+ relevées justifient une classification XA3 pour les milieux de la 

méthanisation. 

Malgré les recommandations et les concentrations élevées en NH4
+, les cuves de digesteurs semblent 

dans la plupart des cas être construites avec des bétons répondant aux critères de la classe d’exposition 

XA2. C’est le cas pour les ouvrages de l’entreprise Cousté Solution, ou encore de l’installation de 

méthanisation du GAEC de Dardu qui utilise un béton Holcim C35/45 XA2 D32 S3 pour la totalité des 

ouvrages en béton. Un liner peut être appliqué à l’intérieur des cuves pour prévenir de la dégradation du 

béton, que ce soit en partie aérienne, en partie liquide, ou sur la totalité des parois.  
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CONCLUSION 
La synthèse bibliographique visait à expliquer le contexte, à évaluer les connaissances techniques et 

scientifiques actuelles afin de positionner ces travaux de thèse concernant les interactions entre le milieu 

de la digestion anaérobie et les matériaux cimentaires constitutifs de la structure en béton. 

La première partie de cette étude a décrit avec précision le bioprocédé de la méthanisation (ou digestion 

anaérobie), son application à l’échelle industrielle et sa place dans le contexte économique, politique, 

environnemental et sociétal actuel. La conception des digesteurs incluant la plupart du temps la mise en 

place d’un liner protégeant le béton du ciel gazeux, seules les dégradations sur la partie liquide seront 

étudiées dans le cadre de cette thèse. L’étude du milieu liquide a mis en avant la présence de métabolites 

potentiellement agressifs pour la matrice cimentaire (acides gras volatils, ammonium, CO2 dissous…) et 

une grande variabilité de sa composition, avec des concentrations maximales en acides gras volatils 

pouvant varier de 3000 à 16000 mg.L-1 et des concentrations en ions ammonium s’échelonnant entre 

quelques centaines de mg.L-1 et plusieurs g.L-1. La concentration en carbonates varie également entre 2 

et 5 g.L-1. De plus, les microorganismes responsables de la digestion anaérobie peuvent aussi avoir un 

impact sur les matrices cimentaires : ils s’organisent en biofilm sur les parois des digesteurs, permettant 

ainsi une meilleure efficacité du processus avec des productions de métabolites accrues localement, et 

régissent les conditions environnementales du procédé (pH, température, conditions anaérobies…). 

La deuxième partie a listé de manière non exhaustive des matériaux cimentaires pouvant être considérés 

pour la construction de digesteurs industriels. Ces matériaux, décrivant une large palette de liants aux 

compositions chimiques et minéralogiques variées, ont été décrits de la composition de la poudre 

anhydre aux mécanismes d’hydratation, ainsi que leurs propriétés principales. 

Les attaques par des solutions d’acides organiques aux pH acides, la lixiviation accélérée par l’ion 

ammonium, l’attaque par le CO2 et la biodégradation des matériaux en milieux agricoles et de 

méthanisation ont été étudiées précisément en considérant des mécanismes physico-chimiques 

d’altération. Cependant, seules quelques immersions en milieux réels ont été étudiées, pour des 

substrats particuliers, qui ne rendent pas compte de la grande variabilité de composition du milieu 

liquide de la méthanisation. De plus, les attaques par les métabolites seuls, en condition de 

méthanisation (pH neutre, concentration en ammonium de l’ordre de la centaine de grammes par litre, 

CO2 dissous) ont été peu ou pas étudiées. Enfin, on relève un manque de connaissances sur l’effet et la 

prédominance des métabolites combinés en conditions abiotiques et contrôlées en laboratoire, qui 

pourrait apporter une meilleure prédictibilité de l’agressivité des milieux en fonction de leur composition. 

L’étude de la durabilité des matrices face aux agents agressifs du milieu liquide de la méthanisation a 

permis de dégager des formulations présentant des comportements favorables notamment avec 

l’utilisation de laitiers de haut fourneau, de métakaolin ou de ciment d’aluminate de calcium. Ces 

considérations permettront donc de guider le choix de matériaux étudiés pour cette thèse. De plus, les 

essais en laboratoire semblent représenter de manière fidèle les dégradations rencontrées en milieu 

réel. Ainsi, le travail expérimental se concentrera donc sur des essais en laboratoire, permettant un 

meilleur suivi et un meilleur contrôle des conditions. 

Ainsi, le travail expérimental de cette thèse vise à explorer de manière fine les mécanismes d’interactions 

biogéochimiques entre les matériaux cimentaires, le biodéchet en digestion et les microorganismes, et 

ceci pour deux substrats différents en conditions contrôlées de laboratoire. Les objectifs sont notamment 

(i) de caractériser les effets de la présence des matériaux sur la digestion, afin d’évaluer la compatibilité 
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de leur utilisation pour la construction de digesteur et (ii) d’identifier les mécanismes de biodétérioration 

et l’influence de la composition du milieu sur les dégradations engendrées. Dans ce cadre, plusieurs liants 

(ciment Portland ordinaire, ciment au laitier, ciment d’aluminate de calcium, métakaolin alcali-activé, 

laitier alcali-activé) ont été exposés au milieu complet et analysés. Ces aspects seront respectivement 

traités dans les chapitres III et IV. 

Dans le chapitre V, ce travail est complété par l’étude précise de l’action de chacun des agents agressifs 

et de son rôle au sein de la dégradation globale des matériaux. Enfin, une étude supplémentaire a été 

effectuée sur des poudres de pâte de ciment, ce qui a permis de s’affranchir des paramètres cinétiques 

(notamment la diffusion), et est le support d’une modélisation permettant l’évaluation de l’évolution 

chimique de la phase solide au cours de la dégradation et en fonction du métabolite étudié.
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INTRODUCTION 
Les biodéchets en digestion anaérobie sont agressifs pour les structures en béton qui les contiennent 

(Giroudon et al., 2021; Koenig & Dehn, 2016; Voegel, 2017; Voegel et al., 2016; Voegel, Giroudon, et al., 

2019). Leur composition est complexe et varie dans le temps, en fonction du substrat utilisé ou encore de 

la charge organique. Ils contiennent notamment des acides gras volatils, de l’ammonium et du CO2 dissous 

en proportions variables, dans des concentrations pouvant dépasser le gramme par litre et la présence de 

microorganismes, s’organisant sous forme de biofilm, accentue l’intensité et la cinétique des dégradations 

(Magniont et al., 2011). 

A ce jour, un très petit nombre d’études se sont intéressées à la biodétérioration des matrices cimentaires 

dans ces environnements. Si certaines phénoménologies d’altération ont été mises à jour, l’impact de la 

variabilité de la composition du milieu sur les matériaux, ainsi que l‘influence de la présence des matériaux 

sur le bioprocédé, sont mal connus. Dans ces conditions, il est très difficile d’évaluer la durée de vie des 

structures. Peu de données sont disponibles sur le comportement de la gamme de matériaux cimentaires 

potentiellement intéressants dans ces environnements. 

Ainsi, les objectifs de ce travail sont : 

- d’évaluer les interactions biogéochimiques entre les matrices cimentaires et le milieu liquide de 

la digestion anaérobie, sur le long terme et à l’échelle locale, dans des conditions représentatives 

du milieu réel. Pour des milieux de compositions variées, le travail visera notamment à 

caractériser l’influence du matériau sur la digestion (quantification des métabolites agressifs pour 

le béton et efficacité de la production de biogaz) ; 

- d’identifier les cinétiques et mécanismes de dégradation des matériaux par les composés agressifs 

chimiques métabolisés lors de la digestion, et l’impact de chacun des métabolites dans la 

dégradation totale ; 

- de fournir les données thermodynamique et cinétique de la dégradation qui seront le support 

d’une modélisation tendant à la prédiction des phénomènes. 

La stratégie a consisté à analyser l’attaque du milieu liquide de la méthanisation sur des matériaux 

cimentaires à base de différents liants en combinant les approches expérimentales et numériques, pour 

des milieux biologiques complets reproduisant les conditions réelles d’une part, et des milieux chimiques 

synthétiques contrôlés d’autre part. 

Les interactions matériau – phase liquide – microorganismes ont été étudiées au travers d’expériences en 

laboratoire reproduisant le milieu réel de la méthanisation et mettant en œuvre des bioréacteurs 

instrumentés permettant le suivi du milieu liquide ainsi que la composition et la production de biogaz au 

cours du temps. Une large palette de matériaux cimentaires aux compositions chimiques et 

minéralogiques variées a été exposée à la digestion de deux substrats/biodéchets différents, pendant 5 

cycles de digestion (soit environ 6 mois pour chaque expérience). Ainsi, les mécanismes de dégradation 

des matériaux par le milieu liquide de la méthanisation ont été évalués à moyen et à long terme. 

Les mécanismes et cinétiques d’altération de la matrice cimentaire par les différents composants 

chimiques agressifs métabolisés ont été étudiés grâce à des essais d’immersion de pâtes de ciment 

Portland et MKAA dans des solutions mono- ou multi-composantes. Les modifications structurales, 
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chimiques et minéralogiques des pâtes ainsi que la composition chimique des solutions ont été analysées 

au cours du temps.  

Enfin, le travail de modélisation s’est basé sur des essais d’immersion de poudre dans des solutions d’acide 

acétique et de nitrate d’ammonium et leur suivi au cours du temps (pH, composition de la solution, 

composition chimique et minéralogique de la poudre). 

Dans ce chapitre, les différents liants utilisés dans cette étude (ciments ordinaires ou formulations 

innovantes), leur composition chimique et le mode de fabrication des éprouvettes sont détaillés. Le travail 

présenté ici se focalise sur les mécanismes d’altération du liant hydraté, ainsi, seules des pâtes (eau + 

liant) sont utilisées. 

Les différents essais réalisés sont présentés, notamment en détaillant les protocoles et le matériel utilisés. 

Les procédures des essais réalisés pour l’évaluation des modifications structurales, chimiques et 

minéralogiques (microscope électronique à balayage, microsonde électronique, diffraction de rayons X, 

spectroscopie de résonance magnétique nucléaire, spectroscopie à infrarouge à transformée de Fourier, 

analyses thermodifférentielles et thermogravimétriques) ainsi que la mesure des compositions chimiques 

des milieux liquides et gazeux (chromatographie ionique et chromatographie gazeuse) sont présentées. 

Enfin, les paramètres du modèle utilisé sont décrits (logiciel et bases de données utilisés). 

1 MATERIAUX 
Cette première partie présente les matériaux utilisés dans ce travail de thèse ainsi que leur méthode de 

fabrication et leurs caractéristiques. 

1.1 Liste des liants utilisés et composition chimique 
Des liants variés, présentant une large palette de compositions chimiques et minéralogiques, ont été 

utilisés au cours de la thèse : 3 ciments commerciaux ainsi que deux formulations innovantes à base de 

liants alternatifs. Les ciments utilisés sont les suivants : 

 Un ciment CEM I 52,5 R (CEM I) (Lafarge, usine de Port La Nouvelle) qui est considéré comme le 

ciment référence de l’étude ; 

 Un ciment au laitier : CEM III/B (CEM III) 42,5 N (Lafarge, usine de La Malle) contenant 71 % de 

laitier de haut fourneau ; 

 Un ciment d’aluminates de calcium (CAC) Calcoat® RG (Kerneos), spécialement conçu pour une 

utilisation dans les réseaux d’assainissement, i.e. présentant une bonne résistance à l’attaque 

acide et à l’action des microorganismes. 

D’après le guide français de prescription T47 édité par CIMbéton, l’utilisation des ciments CEM III, et CAC 

est recommandée pour les environnements agressifs de classe XA3 (forte agressivité chimique) (AFNOR, 

2006b, 2006c, 2012, 2012, 2014a, 2016b; CIMbéton, 2009). De plus, le fascicule n°74 du CCTG marché 

public de travaux (Groupe de travail chargé de la révision du fascicule 74 du CCTG, 1998) recommande 

l’utilisation des bétons à base de CEM III/C et CAC pour les fosses à lisier. En revanche, la révision de ce 

fascicule (COPIL « Eau - Assainissement » & Groupe de travail « Réservoirs », 2019) ne fait plus mention 

des fosses à lisier. 

En outre, une formulation de laitier alcali-activé au carbonate de sodium (notée AAS, pour alkali-activated 

slag, formule Ecocem) a été testée dans ce projet. 
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Une formulation de métakaolin alcali-activé (notée MKAA, pour metakaolin-based alkali-activated) 

décrite dans la thèse de Raphaëlle Pouhet (2015) a également été utilisée. 

Le Tableau II - 1 présente la composition chimique en oxydes des différents liants disponibles (hors 

formulation AAS ECOCEM) d’après des dosages par spectrométrie ICP-OES (LMDC, Toulouse). 

Tableau II - 1 : Compositions chimiques et surfaces spécifiques Blaine des liants utilisés (hors formulation AAS 
ECOCEM) 

  CEM I CEM III CAC Métakaolin 

% massique 

SiO2 30,0 31,2 5,6 68,1 

CaO 48,8 47,0 38,3 1,4 

Al2O3 9,5 10,2 51,6 25,6 

Fe2O3 2,8 0,9 1,7 3,6 

K2O 0,0 0,6 0,4 0,3 

Na2O 0,5 0,5 0,1 0,0 

MgO 2,7 5,9 0,5 0,2 

Mn2O3 0,1 0,2 0,0 0,0 

TiO2 0,5 0,5 2,2 1,2 

SO3 2,9 2,6 0,0 0,0 

P2O5 0,2 0,1 0,1 0,0 

p.a.f. (%)   1,9 0,2 0,2 2,6 

Surface Blaine (cm2.g-1) 
Valeur mesurée 4612 ± 56 4391 ± 42 3357 ± 9 - 

Valeur fiche technique 4514 4400 3000 - 3400 156500 (BET)3 

p.a.f. = perte au feu 

1.2 Formulation, fabrication et cure des matériaux 
Le travail de thèse ayant pour objectif l’évaluation des interactions biogéochimiques matériaux – milieu 

liquide – microorganismes, et notamment l’étude du comportement des liants face à ce milieu complexe, 

le travail a été effectué sur des pâtes de ciment (mélange liant + eau). 

En outre, des éprouvettes de mortier 4*4*16 cm ont été fabriquées pour toutes les formulations afin 

d’effectuer des caractérisations de résistance mécanique en compression et traction par flexion. 

1.2.1 Formulation 
Un rapport eau/liant (E/L) de 0,3 a été choisi pour le coulage des pâtes de ciment. Il a dû être légèrement 

modifié pour la formulation AAS. Ce faible rapport E/L a été choisi pour minimiser la porosité des 

matériaux et la pénétration des agents agressifs au sein du matériau. 

Le MKAA a été formulé d’après la thèse de Raphaëlle Pouhet (2015) en utilisant du métakaolin Argicem® 

Argeco, du silicate de sodium liquide (
𝑆𝑖𝑂2

𝑁𝑎2𝑂
= 1,7) et de l’eau en respectant les coefficients suivants : 

𝑆𝑖𝑂2

𝐴𝑙2𝑂3
= 3,6 ;  

𝑁𝑎2𝑂

𝐴𝑙2𝑂3
= 0,9 ; 

𝐻2𝑂

𝑁𝑎2𝑂
= 14,5. Le métakaolin utilisé provient de la calcination flash d’un kaolin 

                                                           

3 Le domaine de validité du perméabilimètre de Blaine se situe entre 1000 et 9000 cm2.g-1. Cet appareil n’est donc 
pas adapté à la mesure de la surface spécifique du métakaolin. La méthode BET, en revanche, est adaptée pour des 
surfaces spécifiques supérieures au m2.g-1 (Benezet, 1999). 
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avec une proportion relativement élevée d’impuretés comprenant du quartz (45 %), de la mullite (2 %), 

de la calcite (1 %), de l’anatase (1 %) et de la kaolinite (1 %) (Pouhet, 2015; San Nicolas et al., 2013), ainsi 

qu’une teneur importante d’oxyde de fer (3,6 % de Fe2O3). 

1.2.2 Fabrication 
Les pâtes de ciment ont été malaxées selon la norme française pour mortiers NF EN 196-1 (AFNOR, 

2016c). Le liant en poudre et l’eau sont introduits dans le bol de malaxage puis le programme de malaxage 

automatique est lancé et suit les étapes suivantes : 

 60 secondes de malaxage vitesse lente (140 ± 5 rotations par minute) 

 30 secondes de malaxage rapide (285 ± 110 rotations par minute) 

 90 secondes d’arrêt : la pâte adhérente au fond du bol et à la paroi est raclée manuellement 

 60 secondes de malaxage rapide 

La pâte est ensuite introduite dans les moules en 3 couches, chacune vibrée 30 secondes sur table 

vibrante afin de favoriser l’évacuation des bulles d’air. Après chaque phase de vibration, la surface de la 

pâte est piquée afin de favoriser l’interpénétration avec la couche de pâte ajoutée. A la fin du remplissage 

du moule, l’excès de pâte est arasé. 

Des moules cylindriques ont été utilisés afin d’observer des dégradations radiales sur les éprouvettes et 

de limiter les effets d’angles. 

Deux types de moules ont été utilisés : 

 Des moules en PVC de 75 mm de hauteur et 25 mm de diamètre, préalablement huilés. Ils ont 

servi à fabriquer les éprouvettes pour les essais en bioréacteurs. 

 Des moules à usage unique en plastique (piluliers) de 70 mm de hauteur et 35 mm de diamètre 

qui ont servi à la fabrication des éprouvettes pour l’exposition des matrices cimentaires aux 

solutions chimiques synthétiques. 

Après le coulage, les moules en PVC sont recouverts d’un film plastique pour éviter le contact entre la 

pâte de ciment et l’air. Les éprouvettes sont ensuite démoulées à 24h (pour la plupart des formulations) 

et conservées ensachées dans une chambre de conservation à 20°C pour une cure endothermique. Les 

éprouvettes coulées dans les piluliers sont simplement fermées grâce à un couvercle et placées dans la 

chambre de conservation pour la cure sans être démoulées. 

Pour les échantillons de CAC, un traitement thermique est appliqué juste après le coulage afin de 

permettre la conversion des hydrates métastables en hydrates stables C3H6. Le traitement thermique 

consiste à introduire les éprouvettes dans une enceinte climatique à 35 °C et 85 % RH (pour limiter le 

séchage de la pâte de ciment) juste après le coulage. La température de l’enceinte climatique est 

progressivement augmentée jusqu’à atteindre 70 °C au bout de 3 heures. La température est maintenue 

à 70 °C pendant 3 heures supplémentaires après lesquelles les éprouvettes sont retirées et placées en 

salle de conservation à 20 °C. 

1.2.3 Cure 
Les pâtes de ciment CEM I et CAC ont été conservées 28 jours dans les piluliers fermés pour permettre 

une cure endothermique. Afin de permettre le développement des résistances mécaniques du laitier, le 

temps de cure a été allongé à 90 jours pour les formulations CEM III et AAS alors que les échantillons de 

MKAA ont été curés pendant 7 jours seulement (conformément à la thèse de Raphaëlle Pouhet (2015)). 
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Au terme de leurs périodes de cure, les éprouvettes ont été démoulées et conservées dans des sachets 

plastiques fermés dans une chambre de conservation avec une température contrôlée de 20°C. 

1.3 Caractéristiques mécaniques et physiques des matériaux 

1.3.1 Résistances mécaniques sur mortiers normalisés 
Des éprouvettes de mortier 4*4*16 ont été fabriquées pour effectuer des essais de résistance mécanique 

conformément à la norme NF EN 196-1 (AFNOR, 2016c). Les mesures de résistance ont été réalisées après 

28 jours pour les formulations de CEM I, CEM III, CAC et MKAA, à 90 jours pour le CEM III (puisqu’une 

cure de 90 jours est conseillée pour les ciments au laitier) et à 65 jours pour les AAS d’après les consignes 

d’ECOCEM. Conformément à la norme, les essais ont été effectués en triplicat.  

Le Tableau II - 2 résume la liste des mortiers testés, l’échéance et les résultats des essais en compression 

et en flexion. Nous pouvons remarquer que la résistance mesurée du mortier de CEM I à 28 jours sur la 

gâchée d'essai testée est inférieure à la résistance garantie du ciment (52,5 MPa). L'essai sur mortier 

normalisé n'a pas pu être renouvelé pour vérifier ce résultat, mais celui-ci ne présage pas d'une mauvaise 

qualité des matériaux à base de CEM I utilisés dans le cadre de cette étude. 

Tableau II - 2 : Résistance en compression et en flexion des différents liants utilisés dans ces travaux de thèse  

Echéance Formulations Compression (MPa) Flexion (MPa) 

28 jours 

CEM I 45,5 6,8 

CEM III 48,3 8,1 

CAC 75,3 14,1 

MKAA 60,0 8,8 

65 jours AAS 71,4 10,2 

90 jours CEM III 68,3 8,7 

 

1.3.2 Porosité 
Le Tableau II - 3 présente les valeurs de porosité accessible à l’eau mesurée selon la norme NF P18-459 

(AFNOR, 2010) appliquée à des pâtes de ciment, et la porosité accessible au mercure. Préalablement aux 

essais de porosité mercure, les échantillons ont été séchés par échange de solvant (Scrivener et al., 2016; 

Snellings et al., 2018) par immersion dans de l’isopropanol pendant 24 h (durée adaptée en fonction de 

la taille des échantillons). Les échantillons étaient ensuite placés 15 minutes dans une étuve à 40 °C pour 

faciliter le départ du solvant puis laissés en dessiccateur sous vide pendant au minimum 24 h avant les 

essais de porosité. 

Tableau II - 3 : Porosités accessible à l’eau et accessible au mercure des différentes pâtes de ciment de l’étude 

 Porosité H2O (%) Porosité Hg (%) 

CEM I 32,0 19,8 

CEM III 35,6 22,3 

CAC 24,0 24,5 

AAS 24,4* 21,4 

MKAA 48,6 32,5 

*échantillons séchés à 40 °C pour éviter la fissuration de l’échantillon lors du séchage à 105 °C 

Le Tableau II - 3 permet de constater que les porosités des échantillons de pâtes de CEM I et CEM III sont 

comparables, avec une porosité tout de même plus élevée pour la pâte de CEM III (35,6 % porosité H2O) 
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que pour la pâte de CEM I (32,0 % porosité H2O). En comparaison avec ces deux matériaux, les pâtes de 

CAC ont une porosité significativement plus faible (24,0 % porosité H2O) alors que les pâtes de MKAA ont 

une porosité significativement plus élevée (48,6 % porosité H2O). Les pâtes d’AAS semblent posséder une 

porosité assez faible de 24,4 % (porosité H2O) même si elles ont été séchées à 40 °C. Cette tendance est 

respectée pour les mesures de porosité au mercure sauf pour la pâte de CAC qui a une porosité (24,5 % 

porosité Hg) plus élevée que les pâtes de CEM I (19,8 % porosité Hg) et CEM III (22,3 % porosité Hg). 

La Figure II - 1 présente les graphes de répartition porale des différents matériaux. 

 

Figure II - 1 : Graphes de répartition porale des différentes pâtes de ciment utilisées dans l’étude : CEM I, CEM III, 
CAC, MKAA et AAS 

Sur la Figure II - 1, on peut observer la répartition bimodale de la porosité pour les échantillons de CEM I 

et CEM III : des pores fins d’environ 3 nm de diamètres et des pores grossiers d’environ 60 nm (CEM I) et 

40 nm (CEM III) de diamètre. Les échantillons de CAC possèdent une minorité de pores de diamètre 

inférieur à 10 nm, et une majorité de pores d’un diamètre d’environ 975 nm. On observe aussi des pores 

de très gros diamètre (>1000 000 nm). Cette répartition de la porosité est typique d’un ciment alumineux 

après conversion (Fryda et al., 2008). Conformément à l’observation de Pouhet (2015), le MKAA a une 

porosité élevée, avec répartition porale monomodale, centrée sur environ 9 nm. Il semblerait que la 
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répartition porale de l’AAS soit aussi majoritairement centrée sur de faibles diamètres avec deux pics (3 

nm et 4,3 nm. 

2 EXPOSITION DES MATRICES CIMENTAIRES AU 

MILIEU DE LA DIGESTION ANAEROBIE EN 

LABORATOIRE 
Un dispositif expérimental en laboratoire, implanté au TBI, a été utilisé dans cette thèse pour étudier de 

manière approfondie et en continu les phénoménologies d’interactions biogéochimiques entre le milieu 

liquide de la digestion anaérobie et les matériaux. 

La conception du dispositif expérimental utilisé s’est appuyée sur les dispositifs existants de Test de 

Potentiel Méthane ou BMP (Biochemical Methane Potential) (Holliger et al., 2016). Les BMP permettent 

de connaître le potentiel méthane d’un substrat, c’est-à-dire la quantité de méthane (CH4) pouvant être 

produite par un substrat. Le test consiste à mettre en contact une petite quantité de déchets avec un 

inoculum issu d’une unité de méthanisation et de mesurer la production de biogaz par le suivi de 

l’augmentation de pression dans le réacteur et la composition du biogaz produit. Ce protocole reproduit 

ainsi la digestion anaérobie d’un déchet dans des bioréacteurs hermétiques. Dans cette thèse, le choix a 

été fait d’adapter des dispositifs de type BMP en introduisant des pâtes de ciment dans la phase liquide 

des bioréacteurs et ce afin de pouvoir multiplier les expériences tout en conservant pour chaque 

expérience un seul matériau exposé.  

Des bioréacteurs pour BMP de volume utile 1 L ont été utilisés (Figure II - 2). Ces bioréacteurs sont fermés 

hermétiquement par un couvercle muni d’un système de prélèvement liquide et d’un système de mesure 

de pression et de prélèvement de gaz. 

 

Figure II - 2 : Bioréacteurs utilisés pour les expériences 

2.1 Matériaux 
Des pâtes de ciment à base de CEM I, CEM III, CAC, MKAA et AAS ont été utilisées pour ces expériences, 

et insérées dans les bioréacteurs. 



Chapitre II – Matériaux et méthodes 
 

102 
 

2.2 Déroulement des expériences 
Deux expériences de longue durée (environ 250 jours) ont été effectuées à partir de deux substrats 

agricoles différents, susceptibles d’engendrer des conditions d’agressivité différentes :  

- du fumier bovin  

- de la brisure de maïs.  

Les expériences ont été effectuées en doublon : deux bioréacteurs par matériau ainsi que deux 

bioréacteurs témoins sans matériau. 

Afin d’apporter au milieu les microorganismes nécessaires à l’amorce de la digestion anaérobie, ces 

biodéchets ont été inoculés avec du digestat provenant d’une usine de méthanisation (CLER VERTS basée 

à Bélesta-en-Lauragais, Haute-Garonne, France). Suite à l’alimentation en substrat et en inoculum, les 

matériaux ont été introduits dans les bioréacteurs en partie basse (phase liquide) et de l’eau a été ajoutée 

afin d’atteindre un volume initial de 800 mL. A l’aide d’ajouts de volumes connus d’air et mesure de 

pression le volume de ciel gazeux est mesuré pour chaque bouteille. L’air de la phase gazeuse a ensuite 

été chassé par de l’azote puis les bioréacteurs ont été introduits dans une enceinte à 35 °C, sans agitation. 

Ce protocole permet l’étude des phénomènes à l’échelle locale, avec un rapport solide/liquide (rapport 

de la surface du cylindre sur le volume de liquide) élevé d’environ 85 cm2.L-1, bien supérieur au ratio sur 

site d’environ 4 cm2.L-1 (Voegel et al., 2015). 

Le choix d’un rapport solide/liquide important est basé sur l’objectif d’étudier l’influence des matériaux 

sur la digestion anaérobie, autant du point de vue macro de la stœchiométrie et de la cinétique de 

production que des différentes activités microbiennes participant à la conversion de la matière 

organique. 

Chaque expérience a été menée sur 5 cycles de digestion consécutifs (250 jours environ au total), chaque 

cycle étant considéré comme achevé lorsque la production cumulée de biogaz des bioréacteurs témoins 

atteignait un plateau. 

A chaque nouveau cycle, tous les bioréacteurs ont été alimentés en substrat, complétés en eau (pour 

atteindre 800 mL à nouveau) et l’air a été chassé de la phase gaz par de l’azote. 

La quantité de substrat a été augmentée à chaque nouveau cycle pour contrebalancer un 

appauvrissement du pouvoir méthanogène du substrat et pour assurer l’agressivité du milieu en 

accumulant des AGV et de la biomasse. 

2.3 Suivi biochimique du processus de digestion 
Afin d’appréhender les phénomènes d’interaction entre les matériaux cimentaires, le biodéchet en 

digestion et le biofilm, un suivi analytique complet des espèces d’intérêt de la phase liquide et de la phase 

gaz a été établi. De plus, les populations microbiennes en surface des matériaux et dans le liquide ont été 

analysées à l’issu de l’expérience de digestion de la brisure de maïs. 

2.3.1 Analyses des phases liquide et gazeuse 
Des échantillons de liquide et de gaz ont été prélevés régulièrement, et la pression dans les bioréacteurs 

a été mesurée. La fréquence des prélèvements a été adaptée à l’activité biologique par la mesure de la 

production de biogaz. Cette fréquence peut varier entre trois prélèvements par semaine en début de 

cycle et un prélèvement tous les dix jours en fin de cycle. 
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Après la mesure du pH, les échantillons liquides ont été centrifugés pendant 5 minutes à 4 °C (Eppendorf, 

centrifuge 5430R, RCF 7197). La partie surnageante a été filtrée à 0,2 µm et utilisée pour analyser le 

milieu liquide : 

- les concentrations des espèces ioniques (PO4
3-, Na+, NH4

+, K+, Cl-, Ca2+ et Mg2+) (Dionex 

Thermofisher DX320) ont été analysées par Chromatographie Ionique (flux d’éluant 0,75 mL/min, 

éluants KOH et MSA, Dionex Thermofisher DX320) après avoir dilué les échantillons 10 fois ; 

- les concentrations en AGV (acide acétique, acide propionique, acide isobutyrique, acide 

butyrique, acide isovalérique, acide valérique) ont été analysées. 1 mL de la solution surnageante 

a été mélangé à 0,5 mL d’étalon interne (solution d’acide 2-ethyl-2-butyric à 1 g.L-1 dans de l’eau 

déminéralisée et contenant 5 % d’acide orthophosphorique H3PO4). Après homogénéisation, 

l’échantillon était placé à 5°C pendant au minimum 6 heures. Après cela, l’échantillon était 

centrifugé pendant 5 minutes (Eppendorf, Centrifuge 5415D) à 13200 rotations par minute. La 

partie surnageante a été analysée par Chromatographie Gazeuse (Gaz vecteur N2, flux du gaz 

vecteur 25 mL/min, Colonne Chromatographique Varian : CP-WAX58 / FFAP, flux de la colonne : 

8 mL/min, GC Varian SERIE 3900/430). 

La composition du gaz (O2/N2, H2, CH4 et CO2) a été analysée par chromatographie gazeuse (GC Trace 

1300 Thermofisher). La composition du gaz ainsi que les données thermodynamiques et la loi de Henry 

permettent de déterminer le carbone inorganique total (TIC) dissous dans la phase liquide, ainsi que 

l’ammoniac gazeux. 

Le Dionex Thermofisher DX320 (TBI) étant tombé en panne à la fin du troisième cycle de l’expérience 

avec la brisure de maïs, les analyses des quatrième et cinquième cycles ainsi que les analyses des 

bioréacteurs contenant l’AAS ont été effectuées au LMDC par ICP-OES (Optima 7000DV ICP/OES Perkin 

Elmer) (Si, Na, K, Ca, Al, Fe) et Chromatographie Ionique (Dionex Ion Chromatography System, ICS-300) 

(SO4
2-, NO3

-, NH4
+). 

2.3.2 Méthode de calcul du carbone inorganique total et de l’ammoniac gazeux 

grâce à la loi de Henry 
La loi de Henry, formulée en 1803 par William Henry, énonce qu’à température constante et à l’équilibre, 

la quantité de gaz dissous dans un liquide est proportionnelle à la pression partielle qu’exerce ce gaz sur 

le liquide. Le facteur de proportionnalité est appelé la Constante de Henry (𝐻𝑖) (Equation 1). 

𝑃𝑦𝑖 = 𝐻𝑖𝑥𝑖  (Equation 1) 

Dans l’équation ci-dessus, 𝑃 est la pression totale (Pa), 𝑦𝑖  est la proportion du composé 𝑖 dans la phase 

gaz (identique à la fraction molaire lorsqu’on est en phase gaz), 𝐻𝑖 est la constante de Henry pour le 

composé 𝑖 (Pa) et 𝑥𝑖 est la fraction molaire du composé 𝑖 dans la phase liquide. 

Les constantes 𝐻𝑖 sont calculées en prenant en considération une température de 35°C, la pression 

atmosphérique et le pH mesuré après chaque prélèvement (valeur de la constante de Henry d’après 

Batstone et al. (2002)). 

2.3.2.1 Carbone inorganique total 

La quantité de carbone inorganique total (TIC) correspond à la fraction molaire de la phase liquide 𝑥𝐶𝑂2
 

divisée par la concentration molaire de l’eau 55,41 mol.L-1 (Equation 2). 
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[𝐶𝑂2 𝑎𝑞] =
𝑥𝐶𝑂2

55,41
 où 𝑥𝐶𝑂2

=
𝑃𝑎𝑡𝑚𝑦𝐶𝑂2

𝐻𝐶𝑂2

 (Equation 2) 

Grâce aux équilibres thermodynamiques (Réaction A et Réaction B), le TIC peut être calculé en calculant 

successivement les concentrations de [𝐻𝐶𝑂3
−] et de [𝐶𝑂3

−]. 

𝐻2𝐶𝑂3 + 𝐻2𝑂 ⇌ 𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻3𝑂+, 𝐾𝐶1

 (Réaction A) 

𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻2𝑂 ⇌ 𝐶𝑂3

− + 𝐻3𝑂+, 𝐾𝐶2
 (Réaction B) 

où 𝐾𝐶1
 et 𝐾𝐶2

 sont les constantes d’équilibre thermodynamique, valeurs d’après Batstone et al. (2002) : 

𝐾𝐶1
 = 4,73E-7 et 𝐾𝐶2

 = 5,60E-11 à 35°C. 

2.3.2.2 Ammoniac gazeux 

De la même manière, grâce aux données thermodynamiques de la Réaction C et des analyses de la 

concentration totale en ammonium dans la phase liquide, les concentrations de [𝑁𝐻4
+] et [𝑁𝐻3]𝑎𝑞 sont 

connues. 

𝑁𝐻4
+ + 𝐻2𝑂 ⇌ 𝑁𝐻3 + 𝐻3𝑂+, 𝐾𝑁 (Réaction C) 

où 𝐾𝑁 est la constante d’équilibre thermodynamique, valeur d’après Batstone et al. (2002) : 𝐾𝑁 = 6,16E-

10 à 35°C. 

La loi de Henry permet alors de calculer la quantité d’ammoniac gazeux (Equation 3) : 

𝑦𝑁𝐻3
=

𝑥𝑁𝐻3𝐻𝑁𝐻3

𝑃𝑎𝑡𝑚
 où 𝑥𝑁𝐻3

=
 [𝑁𝐻3]𝑎𝑞

55,41
 (Equation 3) 

2.3.3 Analyses des populations microbiennes par séquençage de l’ADN 
Le séquençage permet de déterminer l’ordre (la séquence) des bases d’une zone ou de la totalité d’une 

molécule d’acide désoxyribonucléique (ADN). Cette technique apporte des connaissances sur le génome 

contenu dans les cellules notamment sur les séquences des gènes séquencés ainsi que sur celles des 

éventuelles molécules (protéines et acides nucléiques) synthétisées par la cellule à partir de cette 

molécule d’ADN. 

Le séquençage ADN a été effectué sur des échantillons de biofilm et des échantillons liquides (Perez, 

2021). Deux couches de biofilm ont été définies : la biomasse « faiblement adhérée », et la biomasse 

« fortement adhérée ». Cette séparation permet d’identifier, si elles existent, les différences entre les 

populations profondes présentes directement au contact des matériaux ou celles à l’extérieur du biofilm 

en contact avec le milieu liquide. Afin de décrocher la biomasse « faiblement adhérée », la pâte de ciment 

est immergée dans du tampon Phosphate (PBS, 0,1M, pH 7,4) pendant 15 minutes. La biomasse 

« fortement adhérée » est décrochée grâce à un traitement de sonication de 3 minutes dans du PBS. Les 

traitements ont été effectués successivement. 2 mL du milieu liquide des bioréacteurs ont aussi été 

échantillonnés. 

L’extraction de l’ADN a été réalisée sur les trois types d’échantillons (biomasse liquide, biomasse « 

fortement adhérée » et biomasse « faiblement adhérée ») grâce au kit « DNeasy Powerbiofilm » de 

Qiagen, selon les instructions du fabricant. Le séquençage du gène codant pour l'ARN16S a été effectué 

à l'aide des amorces 515F et 806R ce qui permet d’analyser à la fois les bactéries et les archées. Le 

séquençage a été sous-traité et réalisé par RTlab (USA). Ces données ont été traitées grâce à une analyse 

statistique effectuée avec le logiciel R. Une carte d’abondance a été réalisée avec le package « Marray » 
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en utilisant la méthode de classification de Ward et le calcul de la distance selon la corrélation entre les 

scores d’abondance normalisée de chaque unité taxonomique opérationnelle (OTU pour Operational 

Taxonomic Unit). Des analyses en composantes principales (ACP) ont été réalisées avec les packages « 

Factominer » et « Factoextra ». Ces analyses permettent la transformation de variables liées entre elles 

en nouvelles variables décorrélées les unes des autres. Ce sont les composantes principales. Cette 

méthode permet la prise en compte de données hétérogènes dépendantes et de donner une intuition 

rapide des effets conjoints entre ces variables. 

2.4 Caractérisation des modifications microstructurales, chimiques et 

minéralogiques des matériaux 

2.4.1 Observations microscopiques et microanalyses chimiques du solide 

2.4.1.1 Préparation des échantillons 

Une fois les échantillons retirés du milieu agressif, ils ont été sciés perpendiculairement à leur axe avec 

une scie diamantée pour obtenir des tranches qui ont été utilisées pour les analyses. Ces tranches ont 

été redécoupées pour obtenir un quart de tranche. La section de ce quart est déposée face plane dans 

un moule de diamètre 25 mm (Presi) puis enrobée de résine époxy (Mecaprex Ma2+, Presi), une résine 

visqueuse qui ne comble pas la porosité de l’échantillon. Une fois durcis, les échantillons résinés ont été 

à nouveau sciés perpendiculairement à leur axe pour enlever la face qui était directement en contact 

avec le fond du moule. La face sciée est polie à sec sous air comprimé sur des disques de polissage en 

carbure de silicium (Presi) selon la méthode décrite par Bertron et al. (2009) (disques à polir de référence 

et taille de grain suivants : ESCIL, P800–22 μm, P1200–15 μm et P4000–5 μm). Les sections polies sont 

ensuite recouvertes d’une fine couche de carbone (Evaporateur carbone Edwards) afin de permettre la 

conduction des électrons. La procédure est schématisée sur la Figure II - 3. 

 

Figure II - 3 : Schéma de la préparation des échantillons pour les observations microscopiques et microanalyses 
chimiques du solide 

2.4.1.2 Microanalyses du solide par microsonde électronique 

La microsonde (EPMA pour Electron probe micro-analyzer) a la capacité d’effectuer des analyses 

élémentaires quantitatives ponctuelles (zone analysée de dimension d’environ 1 à 2 µm) principalement 

par spectroscopie dispersive en longueur d’onde (WDS). Dans cette étude, des séries d’analyses 

ponctuelles ont été effectuées, et permettent de suivre les modifications chimiques de la pâte hydratée 

en fonction de la profondeur. 
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L’appareil utilisé dans cette étude est une microsonde électronique Cameca SXFive du centre de 

microcaractérisation Raimond Castaing (UMS 3623) à Toulouse. Elle est munie de 5 spectromètres WDS 

et a un volume d’analyse de l’ordre de 5 µm3. On utilise une tension d’accélération de 15 kV et un courant 

de 20 nA. Des étalonnages ont été réalisés avant chaque série d’analyses sur des témoins naturels 

synthétiques. 

Les points analysés sont choisis un à un pour éviter les grains anhydres résiduels. Les profils chimiques 

sont obtenus en partant de la surface du matériau en contact avec le milieu agressif, vers le cœur sain de 

l’échantillon (Figure II - 3). Les éléments suivants sont analysés : Na, Mg, K, Ca, Si, Al, Fe, S, et P. La 

quantification des éléments est exprimée en pourcentage massique des oxydes associés. Pour les 

matériaux cimentaires la somme des oxydes est normalement autour de 75 %, la plus grande partie du 

complément à 100 % pouvant être attribuée à l’eau liée dans les phases hydratées de la matrice 

cimentaire. 1 ou 2 % peuvent être attribués au carbone sous forme de CO2 ou de métaux lourds. Même 

si les points analysés sont placés avec attention, la somme des oxydes peut augmenter en certains points 

et dépasser 75 % où le volume analysé contient probablement des anhydres invisibles à la surface 

(Bertron, Escadeillas, et al., 2009). Les résultats des analyses chimiques faites à l’EPMA sont lissés sur 3 

valeurs. Par soucis de lisibilité, les oxydes présentant de très faibles pourcentages (<2 %) et pour lesquels 

aucune variation significative n’est observée ne seront pas présentés sur les graphiques. 

2.4.1.3 Observations au microscope électronique à balayage et analyses chimiques 

complémentaires 

La microscopie électronique à balayage (MEB) utilise un rayon de haute énergie électronique pour 

générer une variété de signaux à la surface d’un échantillon solide. Le signal qui dérive des interactions 

électron-matière apporte de l’information sur l’échantillon notamment la morphologie (la texture), la 

densité, les structures cristallines et même la composition chimique en utilisant de la spectroscopie aux 

rayons X à dispersion d’énergie (EDS) (Swapp, 2020). 

Les électrons accélérés dans un MEB transportent une grande quantité d’énergie cinétique, qui est 

dissipée en une variété de signaux produits par l’interaction électron-matière quand les électrons 

incidents décélèrent dans l’échantillon solide. Parmi ces signaux on retrouve les électrons secondaires 

(qui produisent les images MEB), les électrons rétrodiffusés (BSE) et les photons (rayons X 

caractéristiques utilisés pour l’analyse élémentaire et rayons X du continuum). Les électrons secondaires 

et rétrodiffusés sont généralement utilisés pour l’imagerie : les électrons secondaires sont plus adaptés 

pour observer la morphologie d’un échantillon et la topographie tandis que les électrons rétrodiffusés 

permettent d’illustrer des contrastes de composition et de densité pour des échantillons multiphasiques. 

Les rayons X caractéristiques des différents éléments sont convertis en spectres d’énergie grâce à un 

détecteur EDS. Un logiciel permet d’analyser les spectres d’énergie pour déterminer l’abondance des 

éléments à la surface de l’échantillon (Goodge, 2020; Swapp, 2020). 

Au cours de la thèse, des observations microscopiques des échantillons cimentaires ont été réalisées à 

l’aide d’un microscope électronique à balayage (JEOL JSM-6380LV) avec une tension d’accélération de 15 

kV en mode électrons rétrodiffusés (BSE pour back scattered electrons) (LMDC, Toulouse). Les images 

BSE sont caractérisées par une échelle de niveaux de gris, qui sont proportionnels au poids atomique 

moyen du volume analysé (et donc de la densité). Ainsi, le niveau de gris donne des informations sur les 

différentes phases, les éléments les plus lourds apparaissant clairs et les plus légers foncés. La présence 

d’une faible quantité de solide (i.e. une grande quantité de porosité) dans une zone analysée est 

caractérisée par un contraste plus foncé. 
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Ces observations ont été combinées avec des analyses EDS (détecteur Brucker XFlash 6L30 SD placé 

directement dans le MEB JEOL, volume d’analyse de 10 µm3). 

2.4.2 Analyses des changements minéralogiques par diffraction de rayons X 

(DRX) 
La diffraction de rayons X est utilisée pour l’identification des phases cristallines d’un matériau. La 

technique est basée sur l’interférence constructive entre des rayons X monochromatiques et un 

échantillon cristallisé. Ces rayons X sont générés par un tube à rayons cathodiques, filtrés pour produire 

un rayonnement monochromatique et dirigés vers l’échantillon. L’interaction des rayons incidents avec 

l’échantillon produit une interférence constructive (et un rayon diffracté) lorsque les conditions satisfont 

la loi de Bragg (nλ = 2d sinθ). Cette loi relie la longueur d’onde du rayonnement électromagnétique à 

l’angle de diffraction et à l’espacement du réseau cristallin. La conversion des pics de diffraction en 

espacement d permet d’identifier le minéral car chaque minéral possède un ensemble d’espacements d 

unique (Dutrow & Clark, 2020). 

Les changements minéralogiques des matériaux ont été analysés au LMDC par DRX sur un appareil 

Brucker D8 Advance équipé d’une anticathode en cuivre, fonctionnant avec une tension de 40 kV et un 

courant de 40 nA.  

Des analyses sur monolithes ont été menées : cette technique nécessitant une surface plane, on analyse 

les tranches provenant de l’extrémité moulée des cylindres. L’épaisseur de la tranche est mesurée, la 

surface de la tranche qui a été directement en contact avec le milieu agressif est analysée puis 

l’échantillon est poli, son épaisseur est mesurée, et l’échantillon est à nouveau analysé jusqu’à retrouver 

un diffractogramme correspondant à un échantillon sain. On peut ainsi retrouver les différentes 

minéralogies du matériau en fonction de la profondeur. 

  



Chapitre II – Matériaux et méthodes 
 

108 
 

2.5 Synthèse du protocole expérimental 
La synthèse du protocole expérimental décrit en détail dans les paragraphes précédents est présentée 

sur la Figure II - 4. 

 

Figure II - 4 : Représentation schématique synthèse du protocole expérimental pour l’étude de l’interaction entre 
l’environnement de la digestion anaérobie et les matériaux cimentaires, adapté de Giroudon et al. (2021) 
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2.6 Essais supplémentaires pour l’analyse de l’interaction MKAA – NH4+ 
Durant cette expérience, un comportement particulier vis-à-vis de l’ion ammonium a été observé dans 

les bioréacteurs contenant les échantillons de MKAA. Ainsi, des expériences complémentaires 

permettant d’étudier les mécanismes d’interaction MKAA – NH4
+ ont été mis en place. 

2.6.1 Analyses thermodifférentielles et thermogravimétriques 
L’appareil utilisé est un NETZSCH STA 449F3 du LMDC. Les essais ont été effectués sous air et sous argon, 

avec une rampe de chauffage de 10 °C/min et une échelle de température allant de 30 à 1050 °C. 

2.6.2 Essais de spectroscopie de résonance magnétique nucléaire (RMN) 27Al, 
29Si et 1H 

Le métakaolin alcali-activé étant un matériau principalement amorphe, les techniques classiques 

d’exploration structurale des solides (telles que la DRX) sont peu adaptées à son étude. En effet, la DRX 

est utilisée pour identifier les phases cristallines d’un matériau, et cette technique atteint ses limites 

lorsqu’il s’agit d’étudier des phases peu ou mal cristallisées. 

La résonance magnétique nucléaire a donc été utilisée ici dans le but de recenser les modifications du 

métakaolin alcali-activé suite à son immersion dans une solution de nitrate d’ammonium. La RMN de 

deux noyaux constitutifs de la matrice MKAA a été utilisée, à savoir l’aluminium (RMN 27Al) et le silicium 

(RMN 29Si), ainsi que la RMN du proton (RMN 1H). 

Les analyses RMN du solide ont été réalisées dans le Laboratoire de Chimie de Coordination (UPR 8241) 

à Toulouse. Les spectres 27Al, 29Si et 1H ont été obtenus à l’aide d’un spectromètre Bruker Avance 4000 III 

HD, équipé d’une sonde MAS (angle magique) avec un champ magnétique de 9,4 Teslas. Les échantillons 

ont été conditionnés dans des rotors de 4 mm en zirconium et mis en rotation à une vitesse de 8 ou 12 

kHz à 295 K. 

Les spectres 27Al MAS ont été acquis en utilisant un petit angle de bascule α < π/12 et un temps de 

relaxation de 1 seconde. 

Les spectres 29Si MAS ont été acquis avec la séquence de pulsation UDEFT (Uniform Driven Equilibrium 

Fourier Transform) (Duong et al., 2019) avec un temps de recyclage de 60 secondes. 

Les spectres 1H MAS ont été acquis avec la séquence de pulsation DEPTH et un temps de recyclage de 3 

secondes. 

L’ensemble des spectres RMN acquis ont été déconvolués en utilisant le logiciel Fytik. 

2.6.3 Essais de spectroscopie à infrarouge à transformée de Fourier (FTIR) 
L’analyses par spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier permet d’obtenir un spectre montrant 

des vibrations moléculaires pour caractériser le type de liaisons chimiques mises en jeu dans l’échantillon 

étudié. 

L’appareil utilisé est un Perkin-Elmer Spectrum du LMDC. Les analyses ont été effectuées par le dépôt 

d’une faible quantité de poudre directement sur la cellule de diamant après la mesure du « bruit de 

fond » de l’air. Le spectre obtenu est une accumulation de 12 mesures effectuées entre 4500 cm-1 et 600 

cm-1. Les mesures ont été faites deux fois. 
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3 EXPOSITION DES MATRICES CIMENTAIRES A DES 

SOLUTIONS SYNTHETIQUES AGRESSIVES 
Le milieu liquide de la méthanisation est un milieu agressif complexe et multi-composant. Des essais ont 

été réalisés sur les composés chimiques afin d’apporter une connaissance approfondie de l’action de 

chacun des métabolites agressifs identifiés sur les pâtes de ciment, et de leur influence dans la 

détérioration globale des matériaux. Ainsi, des pâtes de ciment CEM I et MKAA ont été immergées dans 

des solutions agressives synthétiques simples et composées qui ont été renouvelées pour maintenir 

l’agressivité du milieu. La composition chimique des solutions a été analysée au cours du temps ainsi que 

les modifications structurales, chimiques et minéralogiques des matériaux. 

3.1 Expériences sur monolithes 

3.1.1 Matériaux 
Ces essais ont été effectués sur des pâtes de CEM I et MKAA. 

3.1.2 Préparation des solutions 
Afin de comprendre l’impact de chaque métabolite agressif de la digestion anaérobie sur les matériaux 

de construction, des pâtes de ciment ont été immergées dans des solutions chimiques, chacune 

représentant l’attaque d’un ou plusieurs métabolites agressifs (Figure II - 5). 

Trois solutions agressives simples ont été préparées : une solution d’acide acétique pour simuler 

l’attaque des AGV (notée solution AA), une solution de nitrate d’ammonium pour simuler l’attaque par 

le NH4
+ (notée solution NA) et une solution de bicarbonate de sodium pour l’attaque par le CO2 dissous 

(notée solution BS). Les mécanismes et cinétiques de dégradation étant équivalents pour tous les acides 

gras volatils métabolisés lors de la digestion anaérobie (Bertron, Duchesne, et al., 2005b; Bertron & 

Duchesne, 2013) et l’acide acétique étant l’acide majoritairement produit pour de nombreux déchets 

agricoles (Jeris & McCarty, 1965), il a donc été choisi pour simuler l’attaque par les acides organiques. La 

concentration en acide acétique a été fixée à 0,30 mol.L-1, soit une valeur légèrement supérieure à la 

concentration de 0,28 mol.L-1 utilisée par Bertron et al. (2005b) et étant la plus forte concentration 

d’acides trouvée dans les effluents agricoles. Les concentrations des solutions NA et BS ont été choisies 

en fonction des résultats des expériences en bioréacteurs afin de représenter fidèlement des conditions 

de digestion anaérobie. Ainsi : 

 la solution AA est une solution d’acide acétique à 0,30 mol.L-1 

 la solution NA est une solution à 0,0444 mol.L-1de NH4NO3 (ce qui équivaut à 800 mg.L-1 de NH4
+) 

 la solution BS est une solution à 0,2429 mol.L-1de NaHCO3 (ce qui équivaut à une phase gaz 

composée à 50 % de CO2 à pression atmosphérique) 

Par la suite, d’autres solutions réalisées à partir de ces trois agents agressifs ont été préparées avec ces 

mêmes concentrations. 

Même si le pH de la digestion anaérobie est neutre majoritairement entre 6,5 et 7,5 (Braun, 2007; 

Chandra et al., 2012; Liu et al., 2008), la quantité de solution tampon à ajouter pour atteindre un pH de 

7,5 est importante, notamment pour la solution d’acide acétique. Il a donc été choisi de ne pas 

tamponner les solutions pour ne pas ajouter de composés chimiques supplémentaires pouvant interagir 

avec la pâte de ciment Portland. 
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Figure II - 5 : Bacs contenant les solutions à base d’acide acétique, de nitrate d’ammonium et de bicarbonate de 
sodium et les échantillons de pâtes de CEM I 

3.1.3 Déroulement des expériences 
Des éprouvettes cylindriques de pâtes de CEM I et MKAA ont été immergées dans des solutions agressives 

telles que décrites précédemment, avec un rapport solide/liquide de 1/17. Les bacs étaient conservés 

dans une pièce à 20°C. Le pH des solutions a été régulièrement mesuré après une agitation manuelle 

(tous les jours au début de l’expérience puis plusieurs fois par semaine par la suite). Dès que le pH d’une 

des solutions dépassait 8,6 (limite haute des conditions de digestion anaérobie), quelques millilitres de 

chaque solution étaient prélevés (après agitation manuelle) et toutes les solutions étaient renouvelées. 

Les échantillons ont été sortis des solutions et pesés après 1, 2, 4 et 10 semaines et en fin d’expérience 

afin de suivre la perte de masse au cours du temps (Figure II - 6). 

Des analyses des pâtes dégradées ont été effectuées après 4 et 10 semaines et en fin d’expérience. 

 

Figure II - 6 : Echantillons sortis des solutions agressives au terme de l’expérience pour être pesés et analysés 

3.1.4 Analyse du milieu liquide 
La composition des échantillons liquides a été analysée au LMDC par ICP-OES (Optima 7000DV ICP/OES 

Perkin Elmer) (Si, Na, K, Ca, Al, Fe) et Chromatographie Ionique (Dionex Ion Chromatography System, ICS-

300) (SO4
2-, NO3

-, NH4
+). 

3.1.5 Analyses des modifications structurales, chimiques et minéralogiques 

des échantillons solides 
Les analyses du solide ont été effectuées conformément au descriptif détaillé du §2.4. Les pâtes étant 

plus dégradées et les compositions plus hétérogènes, les profils chimiques EPMA ont été lissés sur 5 

points et non 3 points pour ces expériences (Bertron, Escadeillas, et al., 2009). 

3.2 Expériences sur poudre 
Des expériences de dégradation de poudre de pâtes de ciment par des solutions agressives ont été 

effectuées afin de s’affranchir au mieux des paramètres cinétiques de la dégradation, notamment la 

diffusion. Ces expériences sont le support d’un travail numérique de modélisation. 
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3.2.1 Matériaux 
Cette étude a été effectuée sur de la pâte de CEM I finement broyée suivant le protocole suivant. 

Un cylindre de pâte de CEM I (hauteur : 7,5 cm ; diamètre : 3,5 cm) a été cassé au marteau pour obtenir 

des morceaux de 2 à 3 cm. La totalité de ces morceaux est ensuite insérée dans un broyeur à mâchoire 

(Restch Type BB51 WC) avec un écartement de mâchoire de 0,5 cm (suffisant pour utiliser le broyeur à 

disques par la suite). Toute la pâte préalablement concassée est ensuite réduite en poudre en plusieurs 

fois grâce au broyeur à disques (Restch Type RS100) (réglage 1400, 15 secondes) jusqu’à ce que la totalité 

de la poudre passe au travers d’un tamis de 80 µm. Lorsque la quantité de poudre restante ne permet 

plus d’utiliser le broyeur à disque, un mortier en agate est utilisé. La poudre obtenue est conservée en 

dessiccateur sous vide jusqu’à l’utilisation. Les caractéristiques granulométriques de la pâte de CEM I 

broyée ont été obtenues par granulométrie laser (CILAS Particle Size Analyser 1090 – voie liquide, LMDC) 

et sont présentées sur la Figure II - 7. 

 

Figure II - 7 : Caractéristiques granulométriques (courbe granulométrique et répartition des grains en fonction de 
leur taille) de la pâte de CEM I après broyage à 80 µm 

3.2.2 Préparation des solutions 
Deux solutions agressives ont été utilisées dans cette étude : 

 Une solution d’acide acétique 

 Une solution de nitrate d’ammonium 

Dans leur étude, Bertron et al. (2005b) immergent de la pâte de CEM I concassée (taille des particules < 

2,36 mm) dans une solution agressive d’acide acétique (0,28 M) additionnée de 0,0563 M de soude pour 

tamponner le pH à environ 4. Afin d’être cohérent avec les travaux des auteurs et pour être capable de 

comparer les phénomènes par modélisation, la même solution d’acide acétique tamponnée a été utilisée 

pour ces essais. 

La solution de nitrate d’ammonium a été préparée à 0,0444 mol.L-1 de NH4NO3, conformément à la 

solution utilisée et décrite au §3.1. 
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3.2.3 Déroulement de l’expérience 
Les expériences se sont déroulées dans une pièce à 20 °C. Le dispositif expérimental est présenté sur la 

Figure II - 8. La poudre de CEM I a été ajoutée en 50 pas de 2 g dans 2 L de solution (acide acétique) ou 

100 demi-pas de 1 g (nitrate d’ammonium). Ainsi, à la fin de l’expérience, un rapport liquide/solide de 20 

a été atteint, comme dans l’étude de Bertron (2004). Le pH a été mesuré toutes les minutes et chaque 

nouvel ajout de poudre était effectué une fois le pH stable (équilibre chimique atteint). 

Des prélèvements du liquide ont été effectués à certains pas de l’expérience et ont été analysés par ICP-

OES (Optima 7000DV ICP/OES Perkin Elmer) (Ca, Al, Si, Mg, Fe) et Chromatographie Ionique (Dionex Ion 

Chromatography System, ICS-300) (SO4
2-). 

La fraction solide a été caractérisée pour plusieurs points de l’expérience, par DRX et RMN 27Al, 29Si. 

 

Figure II - 8 : Dispositif expérimental pour l'étude de la dégradation de poudre de pâte de CEM I par une solution 
d'acide acétique 

3.2.4 Description du modèle utilisé 
L’évolution chimique de la phase solide exposée aux solutions agressives a été étudiée grâce à 

l’immersion de pâtes de ciment réduite en poudre dans des solutions agressives, et ceci afin de 

s’affranchir de la diffusion dans les mécanismes de dégradation. Ces résultats ont fait l’objet d’une 

modélisation ayant pour but (i) de reproduire le plus fidèlement possible les données expérimentales et 

(ii) d’apporter de nouvelles connaissances sur les phénomènes de dissolution/précipitation et sur 

l’évolution des phases minéralogiques de la pâte dégradée. 
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Le travail de modélisation a consisté à s’appuyer sur cette étude expérimentale pour établir une base de 

données thermodynamiques appliquée aux interactions entre les pâtes de ciment et l’acide acétique 

(Roosz et al., 2020, 2021). 

3.2.4.1 Calculs d’équilibres thermodynamiques 

Tous les calculs ont été effectués en utilisant le code PhreeqC version 3.0 (Parkhurst & Appelo, 1999), 

adapté à l’étude des espèces aqueuses et des phases minérales à 25 °C, pour des expériences de type 

batch en réacteur fermé (calcul d’équilibres). Les réactions d’équilibre ont été considérées, sans prendre 

en compte la cinétique des réactions ni les phénomènes de transport. Dans ce code, les équilibres 

minéral-solution sont calculés en considérant le modèle du coefficient d’activité Debye-Hückel étendu, 

et en utilisant la relation B-dot de Debye-Hückel (Helgeson, 1969). Les propriétés thermodynamiques 

utilisées dans ce travail proviennent de la base de données utilisée par De Windt et al. (2015) et 

s’appuyant sur la base de données MINTEQ 2.20 (Gustafsson, 2010) pour les acides organiques et les 

complexes aqueux, et la base de données Thermoddem (Blanc et al., 2012) pour les phases cimentaires. 

Un enrichissement avec des nouvelles phases de la base de données Thermoddem a aussi été effectué 

pour ce travail. La base de données nouvellement obtenue a été testée en traçant des diagrammes 

d’activités pour évaluer sa fiabilité. 

3.2.4.2 Données thermodynamiques et procédures de modélisation 

Les calculs d’équilibre ont été effectués en utilisant la composition initiale du solide (voir Tableau II - 1) 

et la composition de la solution. A chaque pas, les calculs ont été faits à l’équilibre chimique. 

Ce modèle a été utilisé pour comparer trois bases de données. Ces bases de données découlent du travail 

de De Windt et al. (2015), incluant notamment les données sur les acides organiques et les complexes 

aqueux à partir de la base de données MINTEQ comme présenté dans De Windt et al. (2015). Les 

différences entre ces bases de données concernent seulement les phases cimentaires considérées 

comme le montre le Tableau II - 4. Les phases contenant du fer ont été négligées dans les calculs, les 

modèles n’étant pas assez contraints du fait du manque de méthodes analytiques permettant de 

caractériser finement les phases qui en sont porteuses. 

Tableau II - 4 : Phases cimentaires sélectionnées pour les différents calculs. [A] sont les données utilisées dans De 
Windt et al. (2015), et [B] et [C] correspondent aux données utilisées dans ce travail en prenant en considération 
ou non le gel silico-alumineux. Toutes les phases sont extraites de la base de données Thermoddem. 

Nom [A] [B] [C] 

C-S-H 0,8 X   

C-S-H 1,2 X   

C-S-H 1,6 X   

Ettringite X X X 

Gibbsite X X X 

Portlandite X X X 

SiO2(amorphe) X X X 

Hydrotalcite  X X 

C3AH6  X X 

C-S-H 0,7 à 1,6  X X 

C-A-S-H 0,7 à 1,5  X X 

Gel silico-alumineux   X 

 



Chapitre II – Matériaux et méthodes 
 

115 
 

CONCLUSION 
Les objectifs de ce travail sont (i) d’analyser les mécanismes d’interactions biogéochimiques entre les 

matériaux cimentaires, le biodéchet en digestion et les microorganismes, à long terme et pour des milieux 

de compositions variées, et (ii) d’apporter une compréhension approfondie expérimentale et numérique 

des mécanismes d’altération des matériaux cimentaires afin de tendre vers la prédiction de la durabilité 

du béton dans ces environnements. 

L’étude a été menée sur des pâtes constituées d’une palette de liants ordinaires et innovants (CEM I, 

CEM III/B, CAC, métakaolin alcali-activé, laitier alcali-activé) dont les propriétés de durabilité ont été 

mises en avant dans le chapitre I, et sont intéressantes dans ce milieu multi-composants. 

La durabilité de ces matériaux a été, d’une part, étudiée en laboratoire dans des bioréacteurs 

représentatifs du milieu réel de la méthanisation et pour deux substrats différents. La mise en place de 

ces essais visait à la fois (i) le suivi du milieu (phase liquide et phase gaz) et (ii) l’identification pour 

plusieurs échéances et à l’échelle locale des modifications structurales, chimiques et minéralogiques des 

matériaux et ceci pour deux milieux de compositions différentes (fumier bovin ou brisure de maïs en 

digestion). 

D’autre part, des essais d’immersion ont été réalisés dans des solutions agressives à base des agents 

chimiques agressifs métabolisés lors de la méthanisation : solution d’acide acétique, solution de nitrate 

d’ammonium et solution de bicarbonate de sodium. Des solutions composées ont aussi été utilisées afin 

de déterminer les effets combinés et les éventuelles prédominances des agents agressifs dans la 

dégradation globale. 

Enfin, l’étude a été complétée par une expérience de dégradation d’une poudre de ciment CEM I dans 

des solutions d’acide acétique et nitrate d’ammonium afin d’apporter des données thermodynamiques 

et cinétiques, supports d’un travail de modélisation.
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INTRODUCTION 
A l’échelle industrielle, la digestion anaérobie de biodéchets est mise en œuvre dans des structures en 

béton. Cependant, le milieu liquide de la digestion anaérobie contient à chaque étape du processus de la 

digestion des espèces particulièrement agressives pour les matériaux cimentaires telles que les AGV, 

l’ammonium et le CO2 dissous. En outre, les microorganismes produisant les métabolites colonisent la 

surface du béton sous forme de biofilm, ce qui semble amplifier les détériorations du matériau, en terme 

d’intensité et de cinétique (Magniont et al., 2011). Dans ce contexte, des matériaux susceptibles de 

présenter une meilleure résistance au milieu liquide de la digestion anaérobie sont testés dans la 

littérature (Koenig & Dehn, 2016; Voegel, Giroudon, et al., 2019) et font l’objet d’une étude approfondie 

ici. Cependant, l’influence des matériaux sur l’efficacité du processus de digestion, et notamment la 

production de méthane, n’a jamais été étudiée auparavant. 

Les documents normatifs (NF EN 206/CN (AFNOR, 2014b), FD P 18-011 (AFNOR, 2016b)) classifient les 

environnements chimiquement agressifs pour le béton et proposent des recommandations quant à la 

composition et les propriétés du béton à utiliser. Cependant, ces documents ne semblent pas adaptés pour 

la classification des milieux de la méthanisation car plusieurs agents agressifs de ces milieux n’y sont pas 

pris en compte. De plus, ces milieux sont complexes et variables. Ainsi, la collecte de données sur les 

compositions des biodéchets au cours de la digestion et l’évaluation de leur attaque sur les matériaux 

sont nécessaires afin de permettre une mise à jour pertinente de ces documents. 

Les objectifs de ce chapitre sont : 

- de caractériser l’influence du matériau sur le processus de digestion anaérobie et son efficacité 

réactionnelle notamment en termes de production de méthane, en considérant les phénomènes 

locaux au plus proche de la paroi en béton ; 

- de caractériser la composition chimique des biodéchets en digestion afin d’identifier la 

temporalité des productions et les concentrations des espèces agressives pour les matériaux 

cimentaires 

- de corréler les phénomènes biochimiques identifiés avec la nature des populations microbiennes 

développées. 

 Ainsi, dans ce chapitre, le processus de digestion anaérobie a été reproduit en laboratoire grâce à des 

expériences d’environ 250 jours. Des pâtes de ciment ont été exposées à la digestion anaérobie de déchets 

agricoles dans des bioréacteurs BMP avec un rapport solide/liquide élevé (environ 85 cm2.L-1 alors que le 

rapport dans un digesteur industriel standard est d’environ 4 cm2.L-1) afin de reproduire les conditions 

chimiques locales au voisinage des murs en béton du digesteur. Les phases liquide et gazeuse ont été 

analysées au cours du temps (pH, AGV, ions en solution, pression, composition de la phase gaz). Deux 

expériences ont été menées, pour deux substrats présentant des pouvoirs méthanogènes très différents : 

- Le fumier bovin, substrat prédigéré par les animaux d’élevage, qui a un faible pouvoir 

méthanogène et qui est donc susceptible de produire peu de méthane et donc peu de biomasse 

et de métabolites agressifs ; 

- La brisure de maïs, substrat à fort potentiel méthanogène et rapidement biodégradable, 

susceptible de produire une quantité de méthane significativement plus importante que le fumier 

grâce à plus de biomasse et avec des concentrations en acide plus élevées. 
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Lors de ces expériences, des pâtes de ciments commerciaux (CEM I, CEM III/B et CAC) et un géopolymère 

métakaolin alcali-activé ont été introduits dans le milieu liquide. La deuxième expérience a permis de 

tester en supplément un laitier alcali-activé aux carbonates, matériau innovant développé pendant la 

durée du projet. En plus d’apporter de nouvelles connaissances quant à l’influence des matériaux sur un 

substrat en digestion différent, la mise en place d’une deuxième expérience visait également à l’analyse 

des populations microbiennes une fois le protocole mis en place et validé. Ces deux expériences seront le 

support de l’évaluation des mécanismes de biodégradation des pâtes de ciment en conditions réelles dans 

le chapitre IV. 

1 MATERIAUX ET METHODES 
1.1 Matériaux 
Les pâtes de ciment choisies pour ces expériences ainsi que les notations associées sont fournies dans le 

Tableau III - 1. Le matériau AAS n’a été testé que lors de la deuxième expérience, avec la brisure de maïs. 

Le protocole de fabrication des éprouvettes de matériaux est détaillé dans le chapitre II. Les expériences 

ont été faites en duplicats. Pour chaque campagne, deux expériences témoins sans matériau ont été 

menées, afin de caractériser la digestion anaérobie de l’un et l’autre substrat, aussi bien en termes de 

potentiel méthane que de cinétique de production de biogaz (méthane et CO2), qu’en termes de 

production d’acide gras volatils, et d’ammonium (stœchiométrie et cinétique). 

Tableau III - 1 : Notations des matériaux et des bioréacteurs qui les contiennent 

Matériaux / Bioréacteurs CEM I CEM III CAC MKAA Témoins AAS 

Notations des bioréacteurs 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 

 

1.2 Alimentation en substrat et inoculum 
Deux substrats ont été utilisés dans cette thèse : du fumier bovin et de la brisure de maïs. Ce sont tous 

deux des substrats d’origine agricole utilisés pour la méthanisation industrielle. Ils ont été choisis pour 

leurs différences, la brisure de maïs ayant un potentiel méthane bien plus élevé que le fumier bovin 

(environ 10 fois plus important d’après la fiche technique « La méthanisation agricole » publiée par la 

Chambre d’Agriculture (2010)). En outre, au-delà du potentiel méthane, les cinétiques de production 

seront différentes, avec potentiellement une surexpression de la production d’acides gras volatils 

intermédiaires (vecteurs en partie des détériorations observées) pour la brisure de maïs, qui est 

facilement hydrolysable. 

Le fumier bovin provient du Domaine de Lamothe, ferme expérimentale de l'Ecole d'Ingénieurs de Purpan 

(Haute-Garonne, France) et la brisure de maïs provient d’une exploitation agricole de Barcelonne-du-

Gers (Gers, France). L’inoculum, source de microorganismes servant à amorcer le processus de digestion, 

est du digestat provenant de l’usine de méthanisation CLER VERTS basée à Bélesta-en-Lauragais (Haute-

Garonne, France). 

Pour commencer, les bioréacteurs ont été alimentés avec du substrat et de l’inoculum (digestat) puis 

complétés avec de l’eau pour atteindre un volume de liquide total de 800 mL. Les pâtes de ciment de 75 

mm de hauteur et 25 mm de diamètre ont entièrement été introduites dans la phase liquide des 

bioréacteurs immédiatement après l’inoculation du substrat, avec un échantillon de pâte de ciment par 

bioréacteur. L’oxygène présent en phase gaz a été chassé pendant 3 minutes avec du diazote avant que 

les bioréacteurs ne soient refermés puis mis à l’étuve à 35 °C. Chaque campagne d’essais a comporté 5 
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cycles consécutifs, chaque cycle étant considéré comme fini quand la production de biogaz des 

bioréacteurs témoins était complète (plateau de production de méthane atteint en cumul). A chaque 

nouveau cycle, tous les bioréacteurs ont été alimentés en substrat, complétés avec de l’eau jusqu’à un 

volume de 800 mL et l’air a été chassé pendant 3 minutes par du diazote. Les bioréacteurs ont été 

maintenus à une température de 35 °C dans une étuve, sans agitation magnétique et ont été 

manuellement agités à chaque sortie de l’étuve. Les quantités de substrat et d’inoculum ajoutées au 

cours des expériences sont rassemblées dans le Tableau III - 2. 

Tableau III - 2 : Quantités de substrat et d’inoculum ajoutées au cours des campagnes d’essais en laboratoire 

  
Début 1er 

cycle 

Début 2ème 

cycle 

Début 3ème 

cycle 

Début 4ème 

cycle 

Début 5ème 

cycle 

Expérience 

fumier 

bovin 

Inoculum 100 mL - 

Substrat 6 g 6 g 8 g 10 g 13 g 

Expérience 

brisure de 

maïs 

Inoculum 80 mL - 

Substrat 3 g 3 g 4 g 5 g 5 g 

 

Le premier substrat utilisé a été le fumier bovin. Lors de cette expérience, la quantité de substrat a été 

augmentée à chaque nouveau cycle car un appauvrissement du pouvoir méthanogène du fumier a été 

remarqué alors même qu’il était conservé à 4 °C. Il était donc nécessaire d’augmenter la quantité de 

substrat pour conserver l’agressivité du milieu lors de l’expérience. 

De la même manière, la quantité de brisure de maïs ajoutée a été augmentée au cours du temps pour : 

(i) être comparable avec l’expérience utilisant du fumier bovin et (ii) assurer l’agressivité du milieu en 

accumulant des AGV, et de la biomasse. A partir de 5 g de brisure de maïs ajoutée, la production de biogaz 

était tellement rapide et importante que la pression maximale supportable par les bioréacteurs a été 

atteinte. C’est pour cette raison que les quantités de brisure de maïs n’ont pas été augmentées entre le 

4ème et le 5ème cycle. 

1.3 Echantillonnage et analyses de la phase liquide et de la phase gaz 
Régulièrement, la pression de la phase gaz a été mesurée et 5 mL de liquide ont été prélevés pour 

analyses. Le pH était mesuré et les échantillons étaient ensuite centrifugés pendant 5 minutes à 4 °C 

(Eppendorf, centrifuge 5430R, RCF 7197). La partie surnageante a été utilisée pour analyser le milieu 

liquide : concentration des espèces ioniques (PO4
3-, Na+, NH4

+, K+, Cl-, Ca2+ et Mg2+) par chromatographie 

ionique haute performance (HPIC) (Dionex Thermofisher DX320) et concentrations en AGV (acides 

acétique, propionique, isobutyrique, butyrique, isovalérique et valérique) (GC Varian SERIE 3900/430). 

L’appareil d’HPIC Dionex Thermofisher DX320 (TBI) étant tombé en panne à la fin du troisième cycle de 

l’expérience avec la brisure de maïs, les analyses des quatrième et cinquième cycles ainsi que les analyses 

des bioréacteurs contenant l’AAS ont été effectuées au LMDC par ICP-OES (Optima 7000DV ICP/OES 

Perkin Elmer) (Si, Na, K, Ca, Al, Mg) et chromatographie ionique (Dionex Ion Chromatography System, 

ICS-300) (SO4
2-, NO3

-, NH4
+). 

Dès que la pression de gaz mesurée était supérieure à 0,250 bar, du gaz était prélevé et sa composition 

(O2/N2, H2, CH4 et CO2 ainsi que H2S pour l’expérience avec la brisure de maïs) était analysée par 

chromatographie gazeuse (GC Trace 1300 Thermofisher). Par la suite, pour éviter une montée en pression 
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trop importante, le bioréacteur était dégazé pour redescendre le système à la pression atmosphérique 

et ainsi par une prochaine mesure de pression quantifier le gaz produit et par la composition quantifier 

la production de méthane, d’H2 (si présent), de CO2 et d’H2S (si présent). 

La fréquence des prélèvements a été adaptée en fonction de l’activité biologique et de la production de 

biogaz. Elle peut passer de trois prélèvements par semaine en début de cycle à un prélèvement tous les 

dix jours en fin de cycle. 

2 SUBSTRAT FUMIER BOVIN 
2.1 Echéances 
Chaque cycle était considéré comme fini lorsque la production de biogaz des bioréacteurs témoins était 

complète, sauf pour le dernier cycle où la fin de la production de biogaz de tous les bioréacteurs a été 

attendue (voir les durées dans le Tableau III - 3). On peut noter que lors du 4ème cycle, une fois que la 

production de biogaz était complète, les bioréacteurs sont restés pendant 6 semaines à température 

ambiante. Cela était dû à la fermeture estivale du laboratoire et à l’extinction/mise en veille des appareils. 

Tableau III - 3 : Durée des cycles et température des bioréacteurs – fumier bovin 

 1er cycle 2ème cycle 3ème cycle 4ème cycle 5ème cycle 

Température 35°C 35°C 35°C 35°C Ambiante 35°C 

Durée (semaines) 7 6,5 5 4 6 8 

 

2.2 Production et composition du biogaz, pH et composition en AGV 

2.2.1 Résultats 
La Figure III - 1 donne la production totale de CH4 par gramme de fumier bovin introduit pour chaque 

type de bioréacteur et la production cumulée totale à la fin de l’expérience. Les moyennes des deux 

bioréacteurs doublons ainsi que les écart-types sont présentés. 

 

Figure III - 1 : Production totale de CH4 (NmL.g-1 de fumier bovin) à la fin de chaque cycle et production cumulée 
totale à la fin de l’expérience (Total) 

Dans les bioréacteurs témoins, la production de CH4 a atteint entre 292 et 128 NmL de CH4 par gramme 

de fumier bovin par cycle. La diminution de la production de méthane avec l’avancée des cycles marque 
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la diminution du potentiel méthanogène du substrat dans le temps, sûrement dû à l’évolution du fumier 

bovin pendant le stockage (4 °C). 

Dans les bioréacteurs contenant le CEM I, le CEM III et le CAC (qui seront appelés par la suite « matériaux 

cimentaires »), la production de méthane pendant le 1er cycle (respectivement 115, 195 et 183 NmL de 

CH4 par gramme de fumier) était significativement plus faible que dans les bioréacteurs témoins (292 

NmL of CH4/g de fumier bovin). Pendant le deuxième cycle, les bioréacteurs contenant les matériaux 

cimentaires ont eu une production de biogaz (respectivement 277, 213 et 254 NmL de CH4 par gramme 

de fumier) supérieure à celle des bioréacteurs témoins (176 NmL de CH4/g de fumier bovin). Par la suite, 

la production de méthane dans les bioréacteurs contenant des matériaux cimentaires était équivalente 

à celle des bioréacteurs témoins. 

La production de biogaz dans les bioréacteurs contenant le MKAA a été fortement retardée en 

comparaison avec les autres bioréacteurs. Durant le premier cycle, environ 10 fois moins de méthane a 

été produit dans les bioréacteurs contenant du MKAA (32 NmL de CH4 par gramme de fumier bovin) que 

dans les bioréacteurs témoins. La production dans ces bioréacteurs est restée très faible au deuxième 

cycle avec seulement 43 NmL de CH4 par gramme de fumier bovin. Le troisième cycle est marqué par la 

production très importante de méthane de ces bioréacteurs (370 NmL de CH4 par gramme de fumier 

bovin). Pendant les quatrième et cinquième cycles, la production de méthane de ces bioréacteurs est 

restée légèrement supérieure à celle des témoins. 

A la fin de l’expérience, le cumul de méthane produit (Total) était équivalent pour tous les bioréacteurs 

(-3,7 %, -0,8 %, +2,4 %, -7,8 % respectivement pour les bioréacteurs contenant le CEM I, CEM III, CAC et 

MKAA en comparaison aux témoins). 

Le Tableau III - 4 présente la composition de la phase gaz (N2, CH4, CO2) pour chaque type de bioréacteur 

et à la fin de chaque cycle. Les valeurs moyennes des deux bioréacteurs duplicats sont présentées, avec 

les écarts types. 

Tableau III - 4 : Composition de la phase gaz (N2, CH4, CO2) à la fin de chaque cycle (% volumique) 

  % 
Fin du 1er 

cycle 
Fin du 2ème 

cycle 
Fin du 3ème 

cycle 
Fin du 4ème 

cycle 
Fin du 5ème 

cycle 

Témoins 

N2 24,5 ± 3,2 32,5 ± 3,8  31,7 ± 1,1 33,9 ± 1,4 27,9 ± 1,8 

CH4 54,5 ± 1,7 42,5 ± 1,5 42,8 ± 0,4 44,7 ± 0,4 46,8 ± 1,5 

CO2 22,6 ± 1,6 23,0 ± 2,4 24,0 ± 0,8 19,4 ± 1,2 25,3 ± 0,1 

CEM I 

N2 64,2 ± 7,1 33,7 ± 1,1 34,5 ± 5,0 31,4 ± 2,1 23,8 ± 2,6 

CH4 34,8 ± 6,4 48,8 ± 1,2 43,9 ± 3,1 44,0 ± 2,7 48,4 ± 1,0 

CO2 2,6 ± 0,8 15,1 ± 2,4 20,1 ± 1,3 21,2 ± 1,8 27,6 ± 2,0 

CEM III 

N2 49,2 ± 13 ,3 34,2 ± 6,4 32,6 ± 4,8 35,8 ± 5,7 24,7 ± 1,6 

CH4 45,3 ± 8,7 46,9 ± 5,8 45,4 ± 2,6 44,8 ± 3,4 49,6 ± 0,3 

CO2 7,1 ± 4,5 17,3 ± 0,7 20,2 ± 1,9 17,6 ± 1,8 25,1 ± 1,7 

CAC 

N2 52,9 ± 7,8 34,2 ± 3,3 33,4 ± 8,5 36,8 ± 5,6 27,3 ± 2,5 

CH4 42,4 ± 2,2 47,6 ± 3,0 44,2 ± 5,6 44,1 ± 3,5 46,5 ± 0,8 

CO2 6,4 ± 6,0 15,9 ± 0,0 20,5 ± 2,3 17,1 ± 1,9 25,5 ± 0,7 

MKAA 

N2 87,5 ± 2,9 81,4 ± 1,1 16,6 ± 1,2 26,7 ± 4,7 21,6 ± 4,5 

CH4 12,3 ± 3,2 15,1 ± 0,9 62,7 ± 1,3 52,9 ± 1,2 49,9 ± 3,4 

CO2 0,1 ± 0,0  0,6 ± 0,0 15,5 ± 2,7 17,2 ± 3,4 28,0 ± 0,4 
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Le Tableau III - 4 montre que la composition de la phase gaz des bioréacteurs témoins varie peu au cours 

de l’expérience, avec environ deux fois plus de CH4 que de CO2, ce qui se rapproche des proportions d’un 

digesteur industriel (55 à 65 % de méthane et 30 à 40 % de CO2 (Rasi, 2009)). Au contraire, dans les 

bioréacteurs contenant des matériaux, on observe une proportion plus importante de N2 au début de 

l’expérience car la production de biogaz n’est pas assez importante pour chasser le gaz initialement 

présent en phase gaz. A chaque cycle, plus le temps passe, plus la quantité de biogaz produit augmente 

et plus la proportion de N2 diminue. De plus, pour les bioréacteurs contenant des matériaux, la proportion 

CO2/CH4 varie selon le matériau et dans le temps. Alors que ce ratio est presque constant dans les 

bioréacteurs témoins, il est très faible dans les bioréacteurs contenant des matériaux pendant le premier 

cycle. Il augmente ensuite (plus lentement pour les bioréacteurs contenant du MKAA) et tend à atteindre 

½ par la suite. 

La Figure III - 2 présente l’évolution du pH de la phase liquide des bioréacteurs au cours des cinq cycles 

de digestion anaérobie. 

 

Figure III - 2 : Evolution du pH dans les bioréacteurs pendant les cinq cycles de digestion anaérobie – fumier bovin 

Au début du premier cycle de digestion (jour 0), le pH était identique dans tous les bioréacteurs (pH = 8,5 

± 0,1). Les mesures suivantes ont montré des comportements très différents en fonction des 

bioréacteurs. Les bioréacteurs témoins ont d’abord subi une diminution du pH durant le 30 premiers 

jours. A partir du deuxième cycle, le pH se stabilise entre 7,3 et 7,8 pour le reste de l’expérience, plage 

de pH adaptée à la digestion anaérobie. 

Dans les bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires, le pH a d’abord augmenté les premiers jours, 

atteignant un maximum d’environ 9 le jour 3. Par la suite, le pH a diminué jusqu’au jour 76 ou il a atteint 

des valeurs proches de celles rencontrées dans les bioréacteurs témoins. C’est d’ailleurs pendant le 

second cycle que la production de biogaz s’intensifie dans ces bioréacteurs, et tend à rattraper celle des 

témoins. 

Un comportement singulier a été observé pour les bioréacteurs contenant le MKAA. Comme pour les 

bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires, le pH a commencé par augmenter les premiers jours, 

mais il a atteint une valeur très élevée de 9,6. De plus, ce pH est resté élevé pendant tout le premier 

cycle, et n’a commencé à diminuer qu’à partir du milieu du deuxième cycle, le jour 70. Pendant le 
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troisième cycle, une diminution rapide du pH est observée dans les bioréacteurs contenant du MKAA, et 

le pH atteint des valeurs proches de celles des témoins à la fin du troisième cycle. La chute du pH est 

intervenue en même temps que le début de production de biogaz de ces bioréacteurs. 

Durant les quatrième et cinquième cycles, le pH est resté stable dans tous les bioréacteurs. Les valeurs 

de pH étaient similaires pour tous, même si le pH dans les bioréacteurs contenant le MKAA est resté plus 

élevé d’environ 0,3. 

La Figure III - 3 présente les concentrations totales en acides dans la phase liquide des bioréacteurs au 

cours de l’expérience. Comme dans plusieurs autres études (Koenig & Dehn, 2016; Voegel et al., 2016; 

Voegel, Giroudon, et al., 2019), l’acide acétique était largement prédominant devant les autres acides 

typiquement produits lors de la digestion anaérobie (acides propionique, butyrique, isobutyrique, 

isovalérique (Jeris & McCarty, 1965)). La décision a donc été prise de présenter, pour chaque type de 

matériau, la concentration totale en acides et non pas chaque acide séparément. 

 

Figure III - 3 : Evolution de la concentration totale en acides dans les bioréacteurs durant les cinq cycles de digestion 
anaérobie – fumier bovin 

Dans tous les bioréacteurs, une augmentation significative de la concentration en AGV a été observée 

pendant les deux premières semaines. Par la suite, on peut observer deux comportements différents en 

fonction des bioréacteurs. 

Pour les bioréacteurs témoins et les bioréacteurs contenant des matériaux cimentaires, la production 

d’AGV a atteint un maximum durant la deuxième semaine, avec des concentrations de 0,35 g.L-1,              

0,26 g.L-1, 0,29 g.L-1 et 0,18 g.L-1 pour les bioréacteurs témoins et contenant le CEM I, CEM III et CAC 

respectivement. Cette augmentation initiale correspond à l’étape de l’acidogénèse et a été suivie par la 

lente consommation des AGV, ce qui signifie que la digestion du fumier bovin a continué au cours du 

cycle. 

Même si les bioréacteurs témoins et les bioréacteurs contenant des matériaux cimentaires partagent le 

même comportement global vis-à-vis de la concentration en AGV, on peut noter que les matériaux ont 
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tout de même une influence (i) sur la quantité d’AGV produits, les bioréacteurs contenant du CAC ont 

produit 0,17 g.L-1 moins d’AGV que les bioréacteurs témoins, et (ii) sur la cinétique de production : la 

diminution de la concentration en acides était plus lente pour les bioréacteurs contenant des matériaux 

et des AGV restaient en solution à la fin du premier cycle, soulignant une consommation des AGV moins 

efficace. Cela a engendré une nouvelle augmentation de la concentration totale en acides au début du 

deuxième cycle. Par la suite, les AGV ont été bien consommés par la biomasse et leur concentration n’a 

que très peu augmenté au début des cycles suivants. 

Durant les 17 premiers jours, l’évolution de la concentration en AGV dans les bioréacteurs contenant du 

MKAA a suivi la même tendance que dans les autres bioréacteurs. Par la suite, la concentration en AGV 

a suivi une autre évolution : à la place de décroître, elle a continué à augmenter durant le premier cycle 

et l’accumulation d’AGV s’est même amplifiée lors du début du deuxième cycle. La concentration en AGV 

dans le milieu a atteint 1,58 g.L-1 au jour 103 et a soudainement chuté jusqu’à atteindre une valeur de 

0,09 g.L-1 à la fin du troisième cycle (jour 128). Ce phénomène peut être corrélé avec la diminution du pH. 

Durant les quatrième et cinquième cycles, tous les bioréacteurs présentaient des concentrations en AGV 

faibles avec une production de méthane exprimant tout le potentiel du substrat, traduisant la production 

et la bonne consommation des AGV au cours de la digestion anaérobie. 

2.2.2 Discussion 
La corrélation des données de production de biogaz, de pH et de concentration en AGV pour chaque type 

de bioréacteur a permis d’investiguer l’effet de chaque matériau sur le processus de digestion anaérobie : 

la présence des matériaux a eu une influence sur la digestion, mais celle-ci est limitée dans le temps. 

Dans les bioréacteurs témoins, une acidification du milieu liquide jusqu’à un pH de 7,12 a été observée 

lors du premier cycle, correspondant à la production des AGV (étape de l’acidogénèse), et une 

concentration maximale de 0,35 g.L-1 d’AGV a été atteinte. Par la suite, les AGV ont été consommés de 

manière efficace et ne se sont plus accumulés dans le milieu : après le treizième jour, la concentration 

totale en acides a diminué et du biogaz a été produit, ce qui signifie que toutes les étapes de la digestion 

ont été effectuées. La digestion du substrat a continué de manière efficace lors des cycles suivants, et le 

pH est resté constant avec des valeurs entre 7,3 et 7,8. 

A cause de la libération des ions OH- par la matrice cimentaire, les bioréacteurs contenant les matériaux 

cimentaires (CEM I, CEM III, CAC) ont subi une augmentation du pH les trois premiers jours. Par la suite, 

le pH a diminué alors que la concentration en AGV a augmenté sur une période de 10 jours. 

L’augmentation de la concentration en AGV dans ces bioréacteurs a été moins importante et plus lente 

que dans les témoins (avec des concentrations en AGV maximales de 0,26 g.L-1, 0,29 g.L-1 et 0,18 g.L-1 

respectivement pour les bioréacteurs contenant le CEM I, CEM III et le CAC). A partir du jour 13, la 

diminution de la concentration totale en acides traduit la lente consommation des AGV par les archées 

méthanogènes. Le manque d’efficacité dans la production et la consommation des AGV dans ces 

bioréacteurs est associé à une plus faible production de biogaz pendant le premier cycle. Durant le 

deuxième cycle, les bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires atteignent un pH d’environ 7,5, qui 

est similaire à celui des témoins, et qui est adapté à la digestion anaérobie – et particulièrement aux 

archées méthanogènes dont le pH optimal est entre 6,5 et 8,2 (Kothari et al., 2014). Pendant ce cycle, les 

bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires ont produit du biogaz en plus grande quantité que les 

témoins, et cela à cause du fumier bovin non digéré qui restait dans les bioréacteurs à l’issue du premier 

cycle. A partir du troisième cycle, ces bioréacteurs se sont comportés de la même manière que les 

témoins et la présence des matériaux n’a plus eu d’influence sur l’efficacité du processus de digestion. 



Chapitre III – Caractérisation du processus de digestion anaérobie : influence des matériaux sur le milieu 
 

127 
 

Dans l’étude de Voegel et al. (2016), des pâtes de CEM I (E/C = 0,4) ont été immergées dans un biodéchet 

synthétique, représentatif des déchets organiques ménagers, inoculé grâce à une boue activée pour un 

cycle de digestion anaérobie. La digestion de ce substrat plus fermentescible a montré des signaux 

similaires en termes de production d’AGV ou de pH et a induit des concentrations maximales en AGV bien 

supérieures à celles mesurées dans la présente étude : environ 2,90 g.L-1 dans les bioréacteurs témoins 

avec une concentration légèrement plus faible de 2,85 g.L-1 dans les bioréacteurs contenant la pâte de 

CEM I. Ces fortes concentrations peuvent s’expliquer par (i) le plus fort potentiel méthanogène du déchet 

utilisé par Voegel et al. qui engendre donc une plus forte concentration en acides et (ii) un inoculum 

moins adapté à la digestion anaérobie (notamment un manque d’archées méthanogènes) qui favorise 

donc l’accumulation des AGV dans le milieu en début de digestion. On peut aussi noter que les valeurs 

de pH entre 7 et 8 trouvées dans les études de Voegel et al. (2016; 2019) étaient similaires aux valeurs 

de cette étude, alors qu’un pH légèrement inférieur, d’environ 7 a été observé en phase liquide d’un 

fermenteur de laboratoire dans l’étude de Koenig et Dehn (2016). 

Dans les bioréacteurs contenant le MKAA, le pH était très élevé entre 9 et 9,5 durant les deux premiers 

cycles. Cela peut être expliqué par la libération d’alcalins en quantités importantes qui s’est produite 

pendant le premier cycle (environ 2 g.L-1 de Na+). Ces valeurs de pH étaient bien plus élevées que celles 

tolérées par les archées méthanogènes (pH optimal de 7 (Huber et al., 1982; Yang & Okos, 1987)). Ce 

sont les microorganismes les plus fragiles du processus de digestion anaérobie et ils sont très sensibles 

aux variations de pH (Delfosse, 2010). Le pH non adapté a donc mené à des productions de biogaz très 

faibles. En même temps, l’accumulation d’AGV dans le milieu a montré que les pH élevés n’ont pas 

empêché les premières étapes du processus de digestion (hydrolyse, acidogénèse) alors que le pH 

optimal de ces bactéries est entre 5,5 et 6,5 (Hagos et al., 2017; J. Kim et al., 2003; M. Kim et al., 2003; 

Yu & Fang, 2002b). Durant le troisième cycle, le pH a diminué, probablement à cause de l’accumulation 

d’AGV dans le milieu puisque la plupart des alcalins avaient déjà été libérés lors des deux premiers cycles. 

Cette diminution du pH a permis l’activité des méthanogènes, et donc la rapide consommation des AGV, 

ce qui a engendré une production de biogaz très importante. La très grande quantité de biogaz produite 

pendant le troisième cycle (bien supérieure à la production des témoins) a indiqué que le potentiel 

méthanogène du substrat n’avait pas été exprimé pendant les cycles précédents à cause du retard dans 

les réactions de la digestion anaérobie, bloquées au niveau de la production d’AGV. 

Dans tous les bioréacteurs contenant des matériaux, une fois que des conditions adaptées à la digestion 

anaérobie se sont établies, le processus est resté efficace dans le temps pour le reste de l’expérience. De 

plus, on peut noter que malgré le retard de production de biogaz dans ces bioréacteurs, leur production 

finale totale était équivalente à celle des témoins, ce qui signifie que la présence des matériaux a tout de 

même permis d’exprimer le potentiel méthanogène de la totalité du substrat introduit. Le MKAA a un 

effet retardateur sur la production de biogaz uniquement sur le court terme, ce qui est probablement dû 

à la perte rapide de la charge alcaline des géopolymères, faiblement liée, et principalement présente 

dans le liquide poral (Khan et al., 2020). 

2.3 Composition de la phase liquide 

2.3.1 Résultats 

2.3.1.1 Concentrations en ions Na+, K+, PO43-, Mg2+ et Ca2+ 

Le Tableau III - 5 présente la concentration en solution des ions Na+, K+, PO4
3-, Mg2+ et Ca2+ (mg.L-1) au 

début de chaque cycle. Les valeurs présentées sont les moyennes des deux bioréacteurs duplicats, ainsi 

que les écarts types associés. 
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Tableau III - 5 : Concentration en ions Na+, K+, PO4
3-, Mg2+ et Ca2+ (mg.L-1) dans la phase liquide des bioréacteurs au 

début de chaque cycle – fumier bovin 

 mg.L-1 
Début du 1er 

cycle 
Début du 
2ème cycle 

Début du 
3ème cycle 

Début du 
4ème cycle 

Début du 
5ème cycle 

[Na+] 

Témoins 117,5 ± 13,4 167,0 ± 1,7 125,6 ± 0,9 149,8 ± 120,8 121,3 ± 0,9 

CEM I 130,5 ± 13 ,4 195,5 ± 9,8 155,6 ± 2,2 154,4 ± 3,4 138,4 ± 2,7 

CEM III 123,5 ± 0,7 197,6 ± 0,4 145,9 ± 1,6 140,4 ± 1,9 142,6 ± 1,2 

CAC 97,5 ± 4,9 178,1 ± 5,1 100,5 ± 43,1 130,6 ± 10,9 133,0 ± 9,7 

MKAA 636,0 ± 77,4 2222,2 ± 80,6 1749,3 ± 61,2 1908,1 ± 2,2 2007,9 ± 13,1 

[K+] 

Témoins 231,0 ± 19,8 379,1 ± 11,6 292,3 ± 9,9 390,7 ± 18,8 469,5 ± 33,7 

CEM I 324,5 ± 30,4 655,6 ± 162,8 534,6 ± 16,0 681,5 ± 13,0 703,5 ± 7,3 

CEM III 247,0 ± 1,4 436,4 ± 2,6 338,8 ± 3,0 425,1 ± 1,3 518,1 ± 6,5 

CAC 221,5 ± 19,1 511,0 ± 0,7 529,4 ± 0,5 467,9 ± 21,2 603,4 ± 7,2 

MKAA 168,0 ± 18,4 100,0 ± 0,1 68,5 ± 0,8 119,3 ± 13,7 166,2 ± 24,2 

[PO4
3-] 

Témoins 26,7 ± 9,0 6,2 ± 0,3 15,2 ± 0,5 11,7 ± 8,5 14,3 ± 6,6 

CEM I 25,1 ± 3,7 4,6 ± 0,9 13,9 ± 0,8 14,3 ± 2,6 16,6 ± 2,0 

CEM III 22,5 ± 2,1 3,6 ± 1,1 11,9 ± 1,0 8,2 ± 5,7 16,7 ± 1,9 

CAC 22,8 ± 2,6 4,5 ± 0,4 17,7 ± 4,7 6,3 ± 0,7 23,7 ± 1,1 

MKAA 21,0 ± 3,5 4,2 ± 2,7 21,6 ± 2,0 24,6 ± 1,0 26,7 ± 1,9 

[Mg2+] 

Témoins 2,2 ± 0,6 56,3 ± 3,5 32,6 ± 1,4 38,6 ± 4,2 38,3 ± 5,9 

CEM I 2,9 ± 1,3 56,7 ± 2,4 50,1 ± 7,8 55,6 ± 6,1 58,4 ± 3,5 

CEM III 2,8 ± 0,6 67,2 ± 2,5 65,3 ± 2,0 68,9 ± 4,8 65,7 ± 1,7 

CAC 2,8 ± 0,0 56,8 ± 2,4 44,5 ± 0,9 51,1 ± 5,4 56,6 ± 0,6 

MKAA 27,4 ± 2,9 45,3 ± 3,6 19,3 ± 1,6 19,9 ± 1,5 30,7 ± 2,6 

[Ca2+] 

Témoins 32,7 ± 2,4 266,3 ± 7,6 82,5 ± 5,7 157,6 ± 70,3 218,5 ± 10,2 

CEM I 40,8 ± 1,4 203,6 ± 1,1 83,5 ± 10,0 145,7 ± 12,3 233,3 ± 18,6 

CEM III 43,0 ± 1,1 246,5 ± 47,6 91,0 ± 8,9 117,0 ± 31,0 286,1 ± 0,0 

CAC 39,5 ± 2,9 208,1 ± 32,8 92,5 ± 2,8 99,1 ± 10,3 243,6 ± 3,7 

MKAA 37,0 ± 1,7 101,7 ± 1,0 9,4 ± 0,1 131,9 ± 0,3 114,1 ± 6,6 

 

Dans les bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires et dans les témoins, la concentration en 

sodium est restée entre 100 et 200 mg.L-1 au cours de l’expérience. A cause de son activation au sodium, 

le MKAA a relargué beaucoup plus de Na+ : sa concentration dans la phase liquide a augmenté jusqu’au 

jour 60, et s’est ensuite stabilisée à environ 2000 mg.L-1. 

L’évolution de la concentration en potassium a suivi la même tendance dans les bioréacteurs témoins et 

dans ceux contenant les matériaux cimentaires : une première augmentation jusqu’au jour 35, et des 

petites variations par la suite. Dans les bioréacteurs témoins, la concentration en potassium est restée 

entre 300 et 400 mg.L-1 au cours de l’expérience. Les bioréacteurs contenant des matériaux cimentaires 

ont montré des concentrations en potassium plus élevées : la concentration dans le bioréacteur 

contenant le CEM I varie entre 300 mg.L-1 et 700 mg.L-1, dans le bioréacteur contenant le CEM III la 

concentration varie entre 200 mg.L-1 et 500 mg.L-1 et la concentration en potassium varie entre                  

200 mg.L-1 et 600 mg.L-1 dans le bioréacteur contenant le CAC. De plus, la concentration en potassium 
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dans les bioréacteurs contenant le MKAA était plus faible que dans les témoins tout au long de 

l’expérience : la lixiviation du Na+ a pu permettre un échange entre les ions Na+ et les ions K+ au sein du 

matériau (O’Connor et al., 2010). 

L’évolution des concentrations en phosphate est similaire pour les bioréacteurs contenant les matériaux 

cimentaires que pour les témoins : une première diminution de 24 ± 2 mg.L-1 à 5 ± 1 mg.L-1 puis les 

concentrations varient entre 6 et 25 mg.L-1. Dans les bioréacteurs contenant le MKAA, la concentration 

en phosphate était identique à celles des autres bioréacteurs pendant les deux premiers cycles mais elle 

est restée légèrement plus élevée que dans les autres bioréacteurs à partir du troisième cycle. 

Le magnésium en solution provient de l‘inoculum ou de la lixiviation des matériaux. Dans les bioréacteurs 

témoins et dans les bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires, la concentration en magnésium 

était initialement d’environ 3 mg.L-1 et a atteint 59 ± 5 mg.L-1 au début du deuxième cycle. La 

concentration en magnésium est ensuite restée stable à environ 36 mg.L-1, 55 mg.L-1, 67 mg.L-1 et                 

51 mg.L-1 respectivement pour les témoins, les bioréacteurs contenant le CEM I, le CEM III et le CAC. La 

concentration initiale en magnésium (jour 1) dans les bioréacteurs contenant le MKAA était plus élevée 

que dans les autres (27.4 ± 2.9 mg.L-1) mais l’augmentation qui a suivie a été moins importante que dans 

les autres bioréacteurs. La concentration en magnésium est restée entre 20 mg.L-1 et 30 mg.L-1 pour la 

suite de l’expérience. 

Les gammes de concentration de calcium sont similaires dans les bioréacteurs contenant des matériaux 

cimentaires et les bioréacteurs témoins (entre 100 et 300 mg.L-1). Seuls les bioréacteurs contenant du 

MKAA présentent un comportement différent avec des concentrations de calcium en solution plus 

faibles, de l’ordre de 100 mg.L-1. 

2.3.1.2 Concentration en ammonium 

La Figure III - 4 présente la concentration en ammonium dans la phase liquide des bioréacteurs au cours 

des différents cycles.  

 

Figure III - 4 : Concentration en ammonium dans le milieu au cours de la digestion dans les différents bioréacteurs – 
fumier bovin 
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Lors de la digestion anaérobie, l’ammonium peut être produit par la dégradation de quelques protéines 

ou de l’urée (Kayhanian, 1999), en fonction du substrat ou de l’inoculum. Dans le cas de cette étude, on 

peut observer que seul le premier ajout de substrat et d’inoculum a induit une augmentation dans la 

concentration en ammonium, alors que les ajouts de substrat au début de chacun des cycles suivant n’ont 

pas provoqué d’augmentation. L’ammonium du milieu provient donc de l’inoculum et non du substrat. 

Une fois de plus, on peut noter le comportement particulier du bioréacteur contenant le MKAA. 

Dans le bioréacteur contenant les matériaux cimentaires et dans le bioréacteur témoin, la concentration 

en ammonium a atteint environ 750 mg.L-1 après 30 jours de digestion. Après cette augmentation initiale, 

les concentrations en ammonium ont diminué progressivement au cours de l’expérience. 

La concentration en ammonium était bien plus faible dans les bioréacteurs contenant le MKAA (environ 

400 mg.L-1) lors du premier cycle et cette concentration a chuté au cours du deuxième cycle. La 

concentration en ammonium est restée d’environ 130 mg.L-1 durant le reste de l’expérience. 

2.3.1.3 Teneur en carbone inorganique 

La composition de la phase gaz et les données thermodynamiques ont permis grâce à la loi de Henry de 

calculer la teneur en carbone inorganique total (formes H2CO3, HCO3
- et CO3

2-) dans la phase liquide à 

certains moments de l’expérience. Le Tableau III - 6 présente la teneur en carbone inorganique total 

calculée à la fin de chaque cycle. La plupart des valeurs sont comprises entre 1000 et 2000 mg.L-1. Les 

teneurs en carbone inorganique total sont restées relativement élevées dans tous les bioréacteurs au 

cours de l’expérience puisque les teneurs minimales calculées sont de 660, 400, 510, 750 et 470 mg.L-1 

respectivement pour le CEM I, CEM III, CAC, MKAA et les bioréacteurs témoins. 

Tableau III - 6 : Teneur en carbone inorganique total de la fraction liquide de bioréacteurs à la fin de chaque cycle – 
fumier bovin 

 Teneur en carbone inorganique total (mg.L-1) 

  Fin du 1er cycle Fin du 2ème cycle Fin du 3ème cycle Fin du 4ème cycle Fin du 5ème cycle 

Témoins 1142 ± 58 1467 ± 184 1351 ± 2,1 891,5± 13 1255 ± 278 

CEM I 998 ± 50 1133 ± 130 1755 ± 298 1033 ± 269 1161 ± 0,6 

CEM III 1018 ± 80 1327 ± 8,8 1874 ± 468 1019 ± 146 983,7 ± 36 

CAC 1098 ± 207 1290 ± 62 1554 ± 191 988,3 ± 138 1050 ± 186 

MKAA 968,6 ± 42 1519 ± 290 1916 ± 184 1248 ± 91 1930 ± 267 

 

2.3.2 Discussion 

2.3.2.1 Concentration en ammonium 

Alors que les matériaux cimentaires ne semblent pas influencer la concentration en ammonium dans le 

milieu, les bioréacteurs contenant le MKAA présentent des concentrations en ammonium très 

différentes. 

 Bioréacteurs témoins et ceux contenant les matériaux cimentaires (CEM I, CEM III, CAC) 

La concentration en ammonium dans les bioréacteurs témoins et ceux contenant les matériaux 

cimentaires augmente jusqu’à atteindre environ 750 mg.L-1 le 35ème jour. Des concentrations similaires 

ont été trouvées dans l’étude de Voegel et al. (2016) (800 mg.L-1), où la présence de la pâte de CEM I n’a 

pas influencé la concentration en ammonium non plus. On pourrait s’attendre à ce que chaque addition 

de fumier bovin engendre une augmentation du potentiel d’azote hydrosoluble mais la concentration en 
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ammonium a en fait décru au cours de l’expérience, ce qui signifie que cet ion était principalement 

apporté par l’ajout initial d’inoculum. Seul l’ajout de substrat au 5ème cycle a engendré une légère 

augmentation de la concentration en ammonium dans le milieu. Dans l’étude de Voegel et al. (2019), la 

concentration en ammonium n’a pas augmenté avec l’ajout de substrat non plus, puisque les 

concentrations mesurées étaient de 988 mg.L-1 au cours du premier cycle et 940 mg.L-1 au cours du 

deuxième cycle.  

La diminution de la concentration en ammonium en phase liquide au cours du temps pourrait être 

associée à plusieurs phénomènes : la consommation d’azote pour la croissance des bactéries (Angelidaki 

& Sanders, 2004), le passage de l’ammonium en phase gaz sous forme d’ammoniac (Bonmatı ́& Flotats, 

2003), et/ou la formation de précipités contenant de l’ammonium (tel que la struvite) (Lee et al., 2004; 

Uludag-Demirer et al., 2008). 

Grâce à la demande chimique en oxygène (DCO) liée à la production du CH4 et aux rendements de 

production de biomasse proposés par le modèle ADM1 (Anaerobic Digestion Model n°1) (Batstone et al., 

2002), la quantité de biomasse produite par cycle a pu être estimée. La croissance de cette biomasse a 

nécessité 61 mg d’azote au cours de l’expérience, ce qui est insuffisant pour justifier la différence de 253 

mg d’azote perdu entre les concentrations maximales (jour 37) et les concentrations en fin d’expérience. 

D’après l’équilibre thermodynamique (Réaction 4) associé à la loi de Henry à 35 °C et à pression 

atmosphérique, la quantité d’ammoniac volatil passant en phase gaz n’a pas excédé 0,15 mg pour la 

totalité de l’expérience dans ces bioréacteurs. 

NH4
+ + H2O ⇌ NH3 + H3O+: pKa = 9.25 (Réaction 4) 

De plus, des calculs thermodynamiques utilisant le code géochimique PHREEQC et considérant la 

température, le pH et les concentrations en solution (N pour l’ammonium, P pour le phosphate, K, Mg, 

Cl, Ca, Na, carbone inorganique – voir Tableau III - 5) ont été effectués pour évaluer si la précipitation de 

struvite (phosphate double d'ammonium et de magnésium hexahydraté de formule chimique 

NH4MgPO4.6H2O) était possible durant l’expérience. La base de données MINTEQ a été utilisée ainsi que 

la valeur de la solubilité de la struvite à 35 °C ; pKsp struvite= -13.20 (Bhuiyan et al., 2007). La Figure III - 5 

présente la variation de l’indice de saturation de la struvite pour les bioréacteurs contenant le CEM I et 

le MKAA. Un indice positif traduit des conditions de précipitation de la struvite alors qu’un indice négatif 

traduit des conditions de dissolution (si la struvite est déjà présente). Les concentrations en ammonium 

étant similaires pour les bioréacteurs contenant le CEM I, CEM III, CAC et les bioréacteurs témoins, seul 

l’indice de saturation des bioréacteurs contenant le CEM I a été étudié. Dans ces bioréacteurs, la 

précipitation de struvite a été possible sur pratiquement toute la durée de l’expérience, avec des indices 

plus élevés durant le premier cycle et des valeurs se rapprochant de zéro à la fin de l’expérience. La 

diminution de la concentration en ammonium au cours de l’expérience dans ces matériaux peut donc 

être expliquée par la précipitation de struvite. 
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Figure III - 5 : Variation dans le temps de l’indice de saturation de la struvite dans la phase liquide des bioréacteurs 
contenant le CEM I et le MKAA – fumier bovin 

 Bioréacteurs contenant le MKAA 

En comparaison avec les autres bioréacteurs, les bioréacteurs contenant le MKAA ont atteint des 

concentrations en ammonium plus faibles, d’environ 400 mg.L-1 au trentième jour. A ce stade, le pH était 

d’environ 9,5. D’après le pKa du couple acide/base NH4
+/NH3 de 0,25 (Réaction 4), à ce pH, l’ammonium 

est donc présent à la fois sous les formes ammonium et ammoniac. L’ammoniac volatil a donc pu passer 

en phase gaz, ce qui engendre une concentration en ammonium en solution plus faible. Cependant, cette 

hypothèse implique qu’une chute de pH entraine une augmentation de la concentration en ammonium 

en solution, alors qu’en réalité, la concentration en ammonium a chuté avec la diminution du pH au cours 

du deuxième cycle. De plus, la prise en compte de l’équilibre thermodynamique (Réaction 4), associé à la 

loi de Henry à 35 °C et à pression atmosphérique a permis le calcul de la quantité d’ammoniac passée en 

phase gaz : cette quantité est très faible et n‘excède pas 0,5 mg de NH3 au cours de l’expérience, ce qui 

n’explique pas la plus faible concentration en ammonium trouvée dans les bioréacteurs contenant le 

MKAA. 

L’indice de saturation de la struvite dans ces bioréacteurs (Figure III - 5) était positif pendant le premier 

cycle, mais plus faible que dans les autres bioréacteurs, alors que les concentrations en ammonium dans 

le milieu liquide étaient bien plus faibles dans les bioréacteurs contenant le MKAA. De plus, alors que 

l’acidification du milieu (à partir du jour 66) a engendré des indices de saturation négatifs ou nuls, la 

concentration en ammonium a diminué. Ainsi, même si les conditions thermodynamiques de 

précipitation de la struvite étaient réunies au début de l’expérience, la variation de la concentration en 

ammonium dans les bioréacteurs contenant du MKAA reste inexpliquée, et est probablement liée à une 

combinaison de phénomènes. 

D’après la littérature, les zéolites naturelles (aluminosilicates hydratés) ont été utilisées avec succès en 

traitement de l’eau pour retirer l’ammonium (Blanchard et al., 1984; Luukkonen et al., 2016). Les 

propriétés d’échange ionique du matériau sont attribuées à un mécanisme d’échange entre le cation 

d’équilibrage de charge (Na+ ou K+) par un autre cation (tel que K+, Ag+, NH4
+ ou Pb2+) (O’Connor et al., 

2010). En tant que zéolites synthétiques, les géopolymères alcali-activés à base de métakaolin ont été 

étudiés pour de la capture d’ammonium par Luukkonen et al. (2016). Dans cette étude, la capacité 

maximale de capture d’ammonium du géopolymère était de 46 % supérieure à celle de la zéolite 
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naturelle. Le processus d’adsorption serait influencé par le pH : pour des pH supérieurs à 9,25, l’ion NH4
+ 

passe sous la forme NH3 (Réaction 4) ce qui n’est pas favorable à l’adsorption. De plus, la capacité 

d’adsorption de l’ammonium semble présenter un optimum pour un pH=7 (Marañón et al., 2006). 

D’après les résultats de la littérature, il est donc possible que l’ammonium ait été adsorbé en surface du 

MKAA grâce à un mécanisme d’échange entre un ou des cations de la pâte saine et le cation NH4
+. Les 

analyses de la phase liquide montrent de très fortes concentrations en Na+ (environ 2000 mg.L-1), cet 

élément ayant été fortement libéré par la matrice MKAA. La chute de la concentration en ammonium 

pendant le deuxième cycle pourrait être expliquée par la diminution du pH (due à l’accumulation d’AGV 

dans le milieu) qui a mené à des conditions d’adsorption plus favorables. Ainsi, même si la concentration 

en ammonium est plus faible dans les bioréacteurs contenant du MKAA, la production de l’ammonium 

par la biomasse de la digestion anaérobie est probablement identique pour tous les bioréacteurs, la 

différence ayant été adsorbée en surface du MKAA. 

 Etude spécifique des interactions physico-chimiques entre ammonium et MKAA 

Afin de confirmer ou infirmer l’hypothèse de l’adsorption du NH4
+ par le MKAA, un essai additionnel a 

été mis en place pour étudier l’interaction entre le matériau et le cation NH4
+. La conception de l’essai a 

été adaptée des protocoles expérimentaux de Lin et al. (2013) et Luukkonen et al. (2016). 

Cette expérience avait pour but (i) d’investiguer le phénomène d’échange entre le MKAA et l’ion NH4
+ 

pour des valeurs de pH différentes et (ii) de comprendre comment le cation ammonium interagit avec le 

matériau. Pour cela, de la pâte de MKAA réduite en poudre a été immergée dans une solution de nitrate 

d’ammonium, et la concentration en ammonium a été mesurée pour plusieurs valeurs de pH. De plus, la 

poudre de MKAA restante après l’expérience a été analysée. 

Une solution de nitrate d’ammonium de concentration 800 mg.L-1 (0,0444 mol.L-1, d’après les 

concentrations trouvées dans les bioréacteurs témoins) a été préparée avec de l’eau déminéralisée et un 

échantillon cylindrique de pâte de MKAA (70 mm de haut et 35 mm de diamètre) a été broyé à 80 µm. 

500 mL de solution ont été introduits dans un réacteur en verre avec agitation magnétique, thermostaté 

à 35 °C. La valeur du pH a été mesurée en continu et enregistrée toutes les 15 secondes. Après une 

trentaine de minutes (le temps pour la solution de nitrate d’ammonium d’atteindre 35 °C), 10 g de poudre 

de MKAA ont été introduits dans le réacteur. 

Après 3 heures, 1 mL d’acide HNO3 concentré (69 %) a été ajouté pour faire diminuer le pH. Des 

échantillons de liquide ont été prélevés à différentes échéances de l’expérience et ont été analysés par 

chromatographie ionique. L’expérience a été réalisée en doublon (réacteurs 1 et 2). Le montage 

expérimental est présenté sur la Figure III - 6. L’évolution du pH et la distribution des prélèvements dans 

le temps (P1 à P5) sont présentées sur la Figure III - 7 (a).  

Afin d’atteindre un autre pH final, une expérience supplémentaire a été effectuée avec l’addition de 350 

µL d’acide HNO3 seulement. L’évolution du pH et la distribution des prélèvements liquides S1 et S2 dans 

le temps sont présentées sur la figure Figure III - 7 (b). 
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Figure III - 6 : Montage expérimental pour l’évaluation de l’interaction entre le MKAA et le cation NH4
+ 

A la fin de l’expérience principale, la solution a été centrifugée pour collecter la poudre de MKAA. Cette 

poudre a ensuite été immergée pendant 15 minutes dans de l’isopropanol pour un séchage par échange 

de solvant (Scrivener et al., 2016; Snellings et al., 2018). Après une nouvelle centrifugation, la poudre a 

été récupérée et placée dans un dessiccateur sous vide pendant 1 heure pour faciliter le départ du solvant 

et terminer le séchage. Cette poudre, ainsi qu’une poudre de MKAA témoin ont été analysées de plusieurs 

façons : analyses thermogravimétrique (ATG) ; résonance magnétique nucléaire (RMN) 27Al, 29Si et 1H et 

spectrométrie à infrarouge (FTIR). 

 

Figure III - 7 : Evolution du pH en fonction du temps et distribution dans le temps des prélèvements liquides : (a) dans 
les deux réacteurs doublons pour un ajout de 1 mL de HNO3 et (b) dans la solution de l’expérience supplémentaire 
pour un ajout de 350 µl de HNO3 

La courbe de tendance des concentrations en ammonium des prélèvements liquides (réacteur 1 et 

expérience supplémentaire) en fonction du pH et les données expérimentales sont présentées dans la 

Figure III - 8. Ces analyses suggèrent un phénomène d’adsorption/absorption de l’ammonium par le 

MKAA puisque les concentrations mesurées sont différentes de la concentration initiale en solution (800 

mg.L-1). Le taux d’adsorption/absorption (= 100 × (1 −  
𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟é𝑒

𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑖𝑛𝑖𝑡𝑖𝑎𝑙𝑒
)) est reporté sur la Figure 

III - 8 (% massique). Quand la poudre de MKAA a été ajoutée, le pH a augmenté jusqu’à 9,29 et la 

concentration en ammonium est passée de 800 mg.L-1 à 437,9 mg.L-1. La diminution du pH de 9,29 à 7,06, 
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i.e. dans l’expérience où 350 µL de HNO3 ont été ajoutés, a engendré une diminution de la concentration 

en ammonium jusqu’à 351,1 mg.L-1. Ensuite, la diminution du pH jusqu’aux valeurs de 5,29 et 5,49 a été 

associée à l’augmentation de la concentration en ammonium, qui est tout de même restée bien inférieure 

à 800 mg.L-1. On observe un optimum d’adsorption/absorption pour un pH d’environ 7 (Figure III - 8), ce 

qui est cohérent avec l‘étude de Marañón et al. (2006). 

 

Figure III - 8 : Courbe tendance et données expérimentales des concentrations en ammonium des prélèvements 
liquides en fonction du pH, en mg.L-1, et taux d’adsorption/absorption associé (% massique) 

La Figure III - 9 présente l’analyse thermogravimétrie différentielle (DTG) de la poudre MKAA témoin ainsi 

que de la poudre de l’expérience (appelée poudre MKAA - NH4
+). Il apparaît que malgré le séchage par 

échange de solvant, la poudre MKAA - NH4
+ contenait plus d’eau que la poudre témoin (pic intense à 143 

°C). Les analyses DTG diffèrent ensuite légèrement avec un pic large et peu intense centré sur 318 °C sur 

la poudre MKAA - NH4
+, ce pic peut être corrélé avec la décomposition thermique de l’ammonium 

identifiée à 327 °C et 330 °C sur différentes argiles par Gautier et al. (2010) et Yariv (1985) 

respectivement. Des carbonates de calcium ont été identifiés par un large pic centré sur 670 °C (Wianglor 

et al., 2017) pour la poudre témoin. 

 

Figure III - 9 : Analyse thermogravimétrie différentielle de la poudre MKAA témoin et de la poudre de l’expérience 
(poudre MKAA – NH4

+) ; les pics principaux sont identifiés 
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La Figure III - 10 présente l’analyse FTIR de la poudre MKAA témoin et de la poudre MKAA – NH4
+. On y 

voit pour les deux poudres les pics associés à l’eau (3500 et 1640 cm-1) (Ahmed et al., 2018; Aredes et al., 

2015; H. Wang et al., 2005), aux silicates (992 cm-1) (O’Connor et al., 2010) et aux carbonates (867 cm-1). 

On observe également des pics centrés sur les longueurs d’onde 3190 cm-1 et 1400 cm-1 sur la courbe de 

la poudre MKAA – NH4
+. D’après la littérature, ces pics correspondent au cation ammonium (Mookherjee 

et al., 2005). 

 

Figure III - 10 : Analyse FTIR de la poudre MKAA témoin et de la poudre de l’expérience (poudre MKAA – NH4
+) ; les 

pics principaux sont identifiés 

La Figure III - 11 présente les analyses RMN de la poudre MKAA témoin et la poudre MKAA – NH4
+. Les 

analyses RMN 27Al et 29Si ne mettent pas en avant de différence significative entre la poudre MKAA 

témoin et la poudre MKAA – NH4
+. Sur le spectre RMN 27Al (Figure III - 11 (a)), on retrouve les pics 

caractéristiques de la kaolinite, centrés sur 0 ppm dans la littérature (Rocha & Klinowski, 1990) ainsi que 

le pic correspondant à l’aluminium tétracoordonné, habituellement centré sur 57 ppm (Rocha & 

Klinowski, 1990). Le spectre RMN 29Si (Figure III - 11 (b)) montre un pic correspondant à la kaolinite 

(environnement Q3) (91,5 ppm dans la littérature) et un pic correspondant à la kaolinite chauffée, ou 

métakaolin (environnement Q4) (-107,7 ppm dans la littérature) (Rocha & Klinowski, 1990). 

L’analyse RMN 1H (Figure III - 11 (c)) permet de distinguer des différences entre les deux poudres. Pour 

les deux échantillons, on observe un pic intense et fin centré sur 0,94 ppm, qui correspond au groupe 

SiOH habituellement entre 1 et 2,2 ppm dans la littérature (Hunger, 1996; O’Connor et al., 2010). Tous 

les pics entre 3,5 et 4,9 ppm sont associés à l’eau, et plus précisément dans le cas des zéolites hydratées, 

aux molécules d’eau physisorbées (Hunger, 1996; O’Connor et al., 2010). Enfin, un pic a été détecté à 

6,82 ppm pour la poudre MKAA – NH4
+ uniquement et correspond au cation ammonium, dont le signal 

apparaît entre 6,5 et 7 ppm d’après la littérature (Jacobs et al., 1993; O’Connor et al., 2010). 
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Figure III - 11 : Analyses RMN de la poudre MKAA témoin et de la poudre de l’expérience (poudre MKAA – NH4
+) : (a) 

27Al, (b) 29Si et (c) 1H ; les pics principaux sont identifiés 

A la lumière de ces résultats, on peut conclure que des phénomènes d’interaction existent bien entre le 

MKAA et l’ammonium. Plus précisément, les analyses de la solution ont montré que l’efficacité de ce 

phénomène est dépendante du pH, avec un transfert plus important pour un pH proche de 7. De plus, 

les analyses du solide ont confirmé la présence de l’ion ammonium dans le MKAA, mais cela sans modifier 

la structure Si-Al du géopolymère. Ainsi, la nature de l’échange est probablement de l’adsorption. 

Dans cette expérience, 10 g de matériau en poudre ont été insérés dans 500 mL de solution de nitrate 

d’ammonium. Or, la surface réactive de 10 g de poudre (diamètre moyen des particules de 10 µm) est 

environ 375 fois plus élevée que la surface extérieure du cylindre au contact du milieu liquide (même si 

en considérant la surface extérieure du cylindre, la surface d’échange est sous-estimée puisque le réseau 

poreux ouvert n’est pas pris en compte). En outre, les concentrations en ammonium dans le milieu liquide 

de la digestion sont plus faibles (environ 130 mg.L-1) que la concentration minimale obtenue lors de 

l’expérience supplémentaire abiotique MKAA – NH4
+ (350 mg.L-1), pour une surface d’échange plus faible, 

et une quantité de liquide plus importante (et donc une quantité d’ions ammonium plus importante). 

Ainsi, les plus faibles concentrations en ammonium dans les bioréacteurs contenant le MKAA résultent 

peut-être de la combinaison du phénomène d’adsorption et d’un effet biologique. Cette seconde 

hypothèse sera discutée en fin de chapitre, à la lumière des résultats d’analyses de populations. 

2.3.2.2 Teneur en carbone inorganique 

Les valeurs de teneur en carbone inorganique calculées, entre 1000 et 2000 mg.L-1 (soit entre 16 et 33 

mmol.L-1), sont bien plus élevées que les valeurs trouvées par Voegel et al. (2016; 2019) (environ 2,3 
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mmol.L-1 soit 140 mg.L-1), mais sont cohérentes avec les concentrations entre 2000 et 3000 mg.L-1 

trouvées dans des digesteurs industriels en fonctionnement (McCarty, 1964). L’écart entre les deux 

études peut être expliqué par l’utilisation d’un inoculum (boue activée) contenant initialement moins de 

bicarbonates. De plus, le substrat fumier peut contenir plus de carbonates et bicarbonates (sous forme 

de carbonates de calcium par exemple) par rapport à un biodéchet reproduit. 

Le titre alcalimétrique complet (TAC) est une grandeur utilisée pour mesurer le taux d’hydroxydes, de 

carbonates et de bicarbonates d’une eau (𝑇𝐴𝐶 =  [𝑂𝐻−] + [𝐶𝑂3
2−] + [𝐻𝐶𝑂3

−] en degré français °f ou 

en milliéquivalent mé.L-1). Cette valeur permet de conclure quant à la dureté de l’eau grâce au diagramme 

de Tillmans présenté sur la Figure I - 24. 

Le calcul du TAC donne des valeurs élevées entre 400 °f (80 mé.L-1) et 800 °f (160 mé.L-1) pour des 

concentrations entre 960 et 2000 mg.L-1. La teneur minimale calculée de carbone inorganique dissous 

(400 mg.L-1) équivaut à un TAC de 159 °f (32 mé.L-1). Ainsi, dans nos conditions expérimentales, l’eau est 

dite incrustante et mène à la précipitation de carbonates de calcium. 

2.4 Conclusion intermédiaire – fumier bovin 
Dans cette étude, 4 types de matériaux cimentaires ont été exposés à 5 cycles consécutifs de digestion 

anaérobie de fumier bovin en conditions de laboratoire, au cours d’une expérience de 8 mois. 

La présence des matériaux alcalins a perturbé l’efficacité du processus de digestion anaérobie à l’échelle 

locale en ralentissant la production et la consommation des AGV et en diminuant la production de biogaz. 

Alors que les matériaux cimentaires (CEM I, CEM III et CAC) ont influencé le processus de digestion 

anaérobie uniquement pendant le premier cycle, le matériau alcali-activé (MKAA) a libéré une quantité 

importante d’alcalins au début de l’immersion, provoquant un pH plus élevé, l’accumulation des AGV et 

pratiquement aucune production de biogaz pendant les deux premiers cycles. Après 5 cycles, les 

productions finales de biogaz étaient équivalentes dans tous les bioréacteurs et le processus de digestion 

anaérobie fonctionnait en conditions normales, et de manière efficace. De plus, il apparaît que le MKAA 

possède des propriétés intéressantes d’adsorption de l’ammonium dans les conditions de digestion 

anaérobie, réduisant de manière significative la concentration d’ammonium en solution alors qu’une 

quantité trop importante de ce cation (concentration variable) peut mener à une intoxication et à l’arrêt 

de la production de biogaz. Il est cependant nécessaire d’approfondir la connaissance sur les propriétés 

de ce matériau en termes de capacités d’adsorption, phénomènes de désorptions, et influence du milieu 

biologique sur la concentration en ammonium. Ce dernier aspect sera discuté au paragraphe 3.3.3 de ce 

chapitre. 

3 SUBSTRAT BRISURE DE MAÏS 
Lors de cette seconde expérience, un substrat différent a été utilisé dans le but de faire varier les 

conditions biochimiques du milieu liquide. En effet, la brisure de maïs est utilisée au sein d’un programme 

de recherche de TBI (CRITT-GPTE) comme un activateur de la digestion anaérobie (ajout à un autre déchet 

agricole pour lisser la courbe de production du méthane, c’est-à-dire augmenter ponctuellement la 

production en différé par rapport à un substrat hydrolysé moins rapidement par exemple). La brisure de 

maïs, déchet agricole non digéré, s’hydrolyse rapidement et peut conduire (en fonction de la quantité 

utilisée) à des conditions plus agressives pour les matériaux cimentaires par rapport au fumier bovin. La 

sur-agressivité potentielle du milieu serait liée à une accumulation transitoire d’AGV importante suivie 

d’une production de biomasse plus importante. En outre, afin de soumettre les matériaux à un 
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environnement d’agressivité contrasté par rapport à la digestion du fumier bovin et maintenir 

l’agressivité du milieu, les quantités de substrat ont été augmentées au cours de l’expérience. Ainsi, la 

quantité de biomasse du milieu n’est pas suffisante pour la surcharge de matière organique à digérer et 

les AGV s’accumulent dans le milieu, au contact des matériaux. Cela mène aussi à terme à l’augmentation 

de la quantité de biomasse (voir §1.2). 

3.1 Echéances 
Lors de cette expérience et avec ce substrat, la cinétique de production de biogaz était similaire dans 

tous les bioréacteurs. Les cycles étaient donc considérés comme achevés lorsque la production de biogaz 

atteignait un plateau dans tous les bioréacteurs (voir les durées dans le Tableau III - 7). Les bioréacteurs 

(témoins et contenant les pâtes de CEM I, CEM III, CAC et MKAA) sont restés pendant 5,5 semaines à 

température ambiante à la fin du 3ème cycle lors de la fermeture estivale du laboratoire (extinction/mise 

en veille des appareils). 

Tableau III - 7 : Durée des cycles et température des bioréacteurs – brisure de maïs, contenant les pâtes de CEM I, 
CEM III, CAC et MKAA 

 1er cycle 2ème cycle 3ème cycle 4ème cycle 5ème cycle 

Température 35°C 35°C 35°C Ambiante 35°C 35°C 

Durée (semaines) 10 4,5 5 5,5 5 5 

 

Cette expérience (substrat brisure de maïs) a aussi été effectuée en différé avec des pâtes d’AAS. Les 

échéances des bioréacteurs contenant les pâtes d’AAS sont donc légèrement différentes comme le 

présente le Tableau III - 8. Les bioréacteurs sont restés à température ambiante lors de la fermeture 

hivernale du laboratoire à la fin du deuxième cycle, mais aussi pendant une longue période en fin 

d’expérience à cause de l’épidémie de COVID-19. Il faut noter qu’à partir du début du quatrième cycle, 

seul un bioréacteur était encore en fonctionnement (l’autre bioréacteur ayant explosé à cause d’une trop 

forte pression). 

Tableau III - 8 : Durée des cycles et température des bioréacteurs – brisure de maïs, contenant les pâtes d’AAS 

 1er cycle 2ème cycle 3ème cycle 4ème cycle 5ème cycle 

Température 35°C 35°C Ambiante 35°C 35°C 35°C Ambiante 

Durée (semaines) 10 5 2,5 4 4 2 16 

 

3.2 Résultats 

3.2.1 Production de biogaz, pH et composition en AGV 
La Figure III - 12 donne la production totale de CH4 par gramme de maïs introduit pour chaque type de 

bioréacteur et la production cumulée totale à la fin de l’expérience. Les moyennes des deux bioréacteurs 

doublons ainsi que les écart-types sont présentés. 



Chapitre III – Caractérisation du processus de digestion anaérobie : influence des matériaux sur le milieu 
 

140 
 

 

Figure III - 12 : Production totale de CH4 (NmL.g-1 de brisure de maïs) à la fin de chaque cycle et production cumulée 
totale à la fin de l’expérience (Total) 

Hormis pour les bioréacteurs contenant les pâtes d’AAS pendant les deux premiers cycles, on peut 

constater que les productions de méthane étaient similaires dans tous les bioréacteurs et tout au long 

de l’expérience. Pour les bioréacteurs témoins et contenant les matériaux CEM I, CEM III, CAC et MKAA, 

les productions de méthane étaient de 1453 ±101, 1225 ± 65, 1251 ± 53, 1197 ± 256 et 1141 ± 96 NmL 

de CH4 par gramme de brisure de maïs inséré respectivement pour les cycles 1 à 5, soit environ 6 fois plus 

élevé que lors de l’expérience avec le fumier bovin. 

Malgré l’augmentation de la quantité de substrat à chaque cycle, on observe une légère diminution de la 

quantité de méthane produite au cours des cycles, à l’instar des observations réalisées sur le fumier 

bovin. En effet, l’expérience ayant duré longtemps, le substrat (matière organique) varie au cours du 

temps durant son stockage, même s’il est normalement plus stable que le fumier bovin : la brisure de 

maïs ne contient pas initialement de microorganismes impliqués dans la digestion anaérobie, au contraire 

du fumier bovin. 

Le même inoculum que pour les autres bioréacteurs a été utilisé pour l’inoculation des bioréacteurs 

contenant l’AAS, cependant, la digestion anaérobie n’a pas été amorcée lors du premier cycle et aucun 

biogaz n’a été produit. Une nouvelle inoculation a donc été nécessaire pour amorcer la digestion au début 

du deuxième cycle. 

Les modifications de l’inoculum lors de sa conservation à long terme étant probablement la cause de la 

faible activité biologique des bioréacteurs AAS (plus assez de microorganismes pour amorcer la 

digestion), 80 mL de liquide du bioréacteur « témoin 9 » (sans pâte de ciment) ont été injectés pour ré-

inoculer ces bioréacteurs. La forte production de méthane des bioréacteurs AAS lors du deuxième cycle 

(2717 ± 319 NmL de CH4 par gramme de maïs inséré) témoigne du bon fonctionnement du processus de 

digestion anaérobie à partir de ce cycle : la quantité de méthane produit lors du second cycle correspond 

bien à la digestion du substrat des deux cycles, la première quantité de matière n’ayant pas été digérée 

lors du premier cycle. Dès le troisième cycle, les bioréacteurs AAS ont produit une quantité de méthane 

similaire à celles des autres bioréacteurs. 

Le cumul de méthane produit (Total) était équivalent pour tous les bioréacteurs à la fin de l’expérience 

(respectivement -2,1 %, +3,9 %, +9,1 % ; -2,5 % et +11,7 % pour les bioréacteurs contenant les pâtes de 

CEM I, CEM III, CAC, MKAA et AAS par rapport aux bioréacteurs témoins). On note une différence un peu 
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plus importante (>10 %) pour les bioréacteurs contenant l’AAS mais cet écart ne peut pas être considéré 

comme significatif puisque ces bioréacteurs n’ont pas connu exactement les mêmes conditions que les 

autres. 

La Figure III - 13 présente l’évolution du pH de la phase liquide des bioréacteurs témoins et contenant les 

pâtes de CEM I, CEM III, CAC et MKAA au cours des cinq cycles de digestion anaérobie. 

 

Figure III - 13 : Evolution du pH dans les bioréacteurs témoins et contenant les pâtes de CEM I, CEM III, CAC et MKAA 
pendant les cinq cycles de digestion anaérobie – brisure de maïs 

Au début de l’expérience (jour 0), le pH était identique dans tous les bioréacteurs (8,2 ± 0,1). Au contraire 

de l’expérience avec le fumier bovin, le pH a déjà fortement diminué après une journée et a atteint 5,8, 

6,2, 6,4, 6,2 et 6,7 respectivement dans les bioréacteurs témoins et ceux contenant les pâtes de CEM I, 

CEM III, CAC et MKAA. 

Alors que le pH continuait de diminuer dans les bioréacteurs témoins, les bioréacteurs contenant des 

matériaux ont vu leur pH remonter à partir du 3ème jour. Ceci est probablement lié à l’alcalinité des 

matériaux qui a mené à l’augmentation importante du pH dans le cas de la digestion du fumier bovin, et 

qui a contrebalancé une forte production d’acides ici. Après 13 jours, le pH des bioréacteurs témoins 

continuait de baisser jusqu’à atteindre une valeur du pH de 5,4. Afin d’éviter l’acidose dans ces 

bioréacteurs, 30 mL de solution de NaHCO3 (80 g.L-1) ont été injectés dans chacun des bioréacteurs 

témoins pour augmenter le pH et permettre des conditions favorables au processus de digestion. 

Par la suite, les variations du pH ont été typiques d’une digestion en fed-batch : un pH compris entre 7 et 

7,5 en régime permanent (adapté à la digestion anaérobie) et une diminution du pH à chaque nouvel 

ajout de substrat du fait de la production d’AGV (cf Figure III - 14). On peut déduire qu’à partir du cycle 

2, la biomasse s’est adaptée dans les bioréacteurs témoins, permettant que le pH remonte naturellement 

après l’ajout du substrat. 

La Figure III - 14 présente la concentration totale en acides gras volatils des bioréacteurs témoins et 

contenant les pâtes de CEM I, CEM III, CAC et MKAA au cours de l’expérience. 
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Conformément aux mesures de pH, on observe une forte production d’AGV au début du premier cycle, 

les concentrations atteignant 1,8 ± 0,1 g.L-1 dans tous les bioréacteurs au jour 3, soit environ 6 fois plus 

que pour le fumier bovin. Alors que les AGV sont consommés dans les bioréacteurs contenant des 

matériaux, la concentration en AGV continue d’augmenter dans les bioréacteurs témoins jusqu’à 

atteindre 3,3 g.L-1 au jour 13. L’ajout de la solution de NaHCO3 a ensuite permis l’augmentation du pH et 

la consommation des AGV, dont la concentration a ensuite diminué. 

On observe par la suite l’augmentation de la concentration en AGV à chaque début de cycle. Plus 

précisément, lorsque la quantité de substrat n’augmentait pas par rapport au cycle précédent (2ème cycle 

et 5ème cycle), les concentrations en AGV étaient plus faibles puisque la biomasse s’était déjà adaptée et 

la consommation des AGV était donc efficace et rapide. Au contraire, pour les cycles 3 et 4, la quantité 

de substrat a été augmentée et on observe une augmentation plus importante de la concentration en 

acides. 

 

Figure III - 14 : Evolution de la concentration totale en acides dans les bioréacteurs témoins et contenant les pâtes 
de CEM I, CEM III, CAC et MKAA durant les cinq cycles de digestion anaérobie – brisure de maïs 

Pendant le premier cycle, le pH des bioréacteurs contenant le MKAA était légèrement plus élevé (environ 

+0,5) que dans les autres bioréacteurs contenant des matériaux cimentaires, mais cela n’a pas eu 

d’influence sur les concentrations en AGV, similaires dans tous ces bioréacteurs. Avec l’augmentation de 

la charge en substrat, la présence du MKAA a induit une concentration en AGV plus élevée et une 

consommation plus lente de ces acides, alors que l’écart de pH entre les bioréacteurs MKAA et les autres 

n’a pas changé. Ces observations pourraient refléter une plus faible efficacité de l’étape de la 

méthanogénèse en présence de MKAA. Tous les AGV sont cependant consommés à la fin de chaque cycle 

et dans tous les bioréacteurs. 

La Figure III - 15 présente l’évolution du pH et de la concentration totale en acides des bioréacteurs 

contenant les pâtes d’AAS au cours des cinq cycles de digestion anaérobie. 
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Figure III - 15 : Evolution du pH et de la concentration totale en acides dans les bioréacteurs contenant les pâtes 
d’AAS pendant les cinq cycles de digestion anaérobie – brisure de maïs 

Lors du premier cycle, on observe que des AGV ont été produits jusqu’à une concentration élevée de 4,7 

g.L-1 le 10ème jour. Cette production d’acide a entrainé la chute du pH jusqu’au jour 6. Cependant, la 

biomasse en présence n’a pas permis la consommation de ces AGV, puisqu’aucun biogaz n’a été produit 

au cours de ce cycle (Figure III - 12). La digestion du substrat s’est donc arrêtée après l’étape 

d’acidogénèse, et le pH est ensuite remonté tout au long du premier cycle, probablement du fait de la 

lixiviation des alcalins du matériau. L’inoculation au début du deuxième cycle a permis de renforcer la 

biomasse déjà présente et la production soudaine d’AGV qui en a suivi (7,1 g.L-1 le 71ème jour, 

accumulation des AGV provenant des ajouts de substrat au début des premier et deuxième cycles) était 

corrélée avec la chute du pH qui a atteint 6,99 le 76ème jour. Le pH est resté légèrement élevé lors du 

deuxième cycle (pH d’environ 8 en régime permanent) tout en permettant une production importante 

de biogaz. Par la suite, les variations du pH étaient similaires à celles des autres bioréacteurs avec un pH 

compris entre 7 et 7,5 en régime permanent. Les concentrations maximales observées à chaque début 

de cycle tendent à diminuer dans le temps. Cela peut être expliqué par (i) la diminution du pouvoir 

méthanogène du substrat au cours du temps puisqu’il y a une légère diminution de la quantité de 

méthane produit (Figure III - 12) ou par (ii) l’adaptation des microorganismes de la digestion qui 

consomment de manière plus efficace les AGV, qui s’accumulent moins. 

3.2.2 Composition de la phase liquide 

3.2.2.1 Concentrations en ions Na+, K+, PO43-, Mg2+ et Ca2+ 

Le Tableau III - 9 présente la concentration des ions Na+, K+, PO4
3-, Mg2+ et Ca2+ (mg.L-1) mesurée dans les 

différents bioréacteurs au début de chaque cycle. 
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Tableau III - 9 : Concentration en ions Na+, K+, PO4
3- Mg2+ et Ca2+ (mg.L-1) dans la phase liquide des bioréacteurs au 

début de chaque cycle – brisure de maïs – les cases grisées correspondent à un appareil d’analyse différent 

 mg.L-1 
Début du 1er 

cycle 
Début du 
2ème cycle 

Début du 
3ème cycle 

Début du 
4ème cycle 

Début du 
5ème cycle 

[Na+] 

Témoins 64,7 ± 2,7 1122,6 ± 427 818,4 ± 4,8 763,1 ± 3,3 721,3 ± 13,2 

CEM I 74,0 ± 5,7 90,2 ± 8,7 90,5 ± 0,6 93,2 ± 2,1 86,1 ± 5,7 

CEM III 77,4 ± 6,3 86,9 ± 4,0 85,9 ± 0,9 87,1 ± 4,6 79,5 ± 0,8 

CAC 73,2 ± 2,8 89,4 ± 3,6 93,2 ± 2,2 89,6 ± 3,7 78,6 ± 2,2 

MKAA 100,1 ± 4,4 1431,1 ± 26,7 1533,4 ± 1,8 1554,7 ± 26,3 1519,3 ± 3,1 

AAS 150,5 ± 0,5 1155,1 ± 25,7 1257,3 ± 30,2 1595,4 1314,8 

[K+] 

Témoins 207,9 ± 8,1 129,8 ± 130 240,6 ± 15,9 228,8 ± 13,9 238,7 ± 11,1 

CEM I 264,4 ± 29,2 452,5 ± 17,4 457,8 ± 7,9 492,9 ± 11,2 456,3 ± 18,1 

CEM III 275,5 ± 18,9 262,8 ± 13,3 275,0 ± 2,2 278,1 ± 4,5 265,5 ± 4,7 

CAC 246,5 ± 4,4 364,8 ± 13,8 383,9 ± 13,3 368,2 ± 9,9 348,8 ± 2,6 

MKAA 228,2 ± 3,7 40,3 ± 0,7 48,5 ± 0,9 55,7 ± 3,2 48,4 ± 2,0 

AAS 194,9 ± 12,1 217,3 ± 1,5 229,2 ± 6,5 314,4 259,0 

[PO4
3-] 

Témoins 15,2 ± 0,3 27,9 ± 12,3 41,6 ± 0,2 37,0 ± 8,2 53,7 ± 4,8 

CEM I 15,5 ± 0,8 5,6 ± 0,1 8,4 ± 2,8 9,7 ± 1,6 0 ± 24 

CEM III 13,3 ± 1,4 5,9 ± 1,8 10,7 ± 1,2 7,2 ± 1,7 0 ± 6,8 

CAC 14,9 ± 0,6 16,7 ± 2,6 25,1 ± 3,6 31,9 ± 11,5 37,0 ± 7,1 

MKAA 15,5 ± 22,4 18,7 ± 20,5 14,5 ± 1,6 35,0 ± 1,3 25,8 ± 2,4 

AAS 21,1 ± 1,1 0,1 ± 0 24,6 ± 0,3 59,2  

[Mg2+] 

Témoins 61,9 ± 1,7 50,4 ± 34,5 82,4 ± 3,8 29,6 ± 1,6 29,5 ± 3,7 

CEM I 62,2 ± 0,2 68,3 ± 4,0 74,3 ± 3,9 52,3 ± 0,6 53,3 ± 6,3 

CEM III 60,8 ± 4,5 90,3 ± 2,4 99,0 ± 0,3 72,3 ± 0 73,1 ± 3,0 

CAC 64,0 ± 1,3 67,8 ± 1,2 75,2 ± 2,8 45,6 ± 4,5 49,2 ± 0,5 

MKAA 64,8 ± 0,1 25,7 ± 0,6 29,7 ± 1,8 4,5 ± 0 5,1 ± 0 

AAS 13,6 ± 0,4 22,2 ± 8,4 42,3 ± 1,2 67,0 56,1 

[Ca2+] 

Témoins 126,2 ± 0,5 154,7 ± 116,1 279,7 ± 66,9 73,9 ± 4,2 72,3 ± 1,8 

CEM I 121,1 ± 2,8 340,4 ± 5,3 417,8 ± 17,0 199,9 ± 69,8 234,1 ± 93,6 

CEM III 145,2 ± 21,1 413,7 ± 16,0 466,1 ± 34,1 182,7 ± 3,8 104,9 ± 162,7 

CAC 121,8 ± 1,3 289,9 ± 9,1 327,4 ± 9,1 144,5 ± 3,8  186,0 ± 49,9 

MKAA 123,7 ± 1,7 63,6 ± 9,3 77,6 ± 8,8 6,4 ± 0,5 10,5 ± 0,3 

AAS 14,4 ± 0,4 57,5 ± 40,6 26,1 ± 8,6 24,0 15,8 

 

L’appareil d’HPIC (TBI) étant tombé en panne à la fin du troisième cycle de l’expérience, les analyses des 

quatrième et cinquième cycles ainsi que les analyses des bioréacteurs contenant l’AAS ont été effectuées 

au LMDC par ICP-OES (Si, Na, K, Ca, Al, Mg) et chromatographie ionique (SO4
2-, NO3

-, NH4
+). Les cases 

correspondantes ont été grisées dans le tableau. Alors que les concentrations en Na+, K+ et PO4
3- restent 

cohérentes du début à la fin de l’expérience, on observe des concentrations plus faibles pour le Mg2+ et 

le Ca2+ pour les mesures au LMDC, ces différences semblent être dues à la différence d’appareils 

d’analyses. 



Chapitre III – Caractérisation du processus de digestion anaérobie : influence des matériaux sur le milieu 
 

145 
 

Dans les bioréacteurs témoins, la concentration en sodium a fortement augmenté entre le début du 

premier cycle et le début du deuxième cycle du fait de l’ajout de la solution de NaHCO3 le treizième jour. 

Par la suite, la concentration en sodium a légèrement diminué au cours de l’expérience passant de 1122,6 

à 721,3 mg.L-1. Cette diminution est un effet de dilution lié à l’ajout d’eau au début de chaque cycle afin 

de rétablir un volume initial de 800 mL et permettre les prélèvements liquides destinés au suivi analytique 

des expériences. Dans les bioréacteurs contenant les matériaux CEM I, CEM III et CAC, les concentrations 

en sodium étaient équivalentes, et comprises entre 70 et 90 mg.L-1. Les matériaux MKAA et AAS 

(respectivement activés avec du silicate de sodium et du carbonate de sodium) ont relargué une quantité 

plus importante de sodium puisqu’on retrouve environ 1500 et 1200 mg.L-1 de Na+ en solution 

respectivement pour le MKAA et l’AAS. 

La concentration en potassium a peu évolué dans les bioréacteurs témoins et dans les bioréacteurs 

contenant les pâtes d’AAS (concentrations légèrement supérieures aux bioréacteurs témoins). Dans les 

bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires CEM I, CEM III et CAC, elle a augmenté pendant 70 

jours jusqu’à atteindre des paliers d’environ 460 mg.L-1, 260 mg.L-1 et 360 mg.L-1 respectivement pour les 

bioréacteurs CEM I, CEM III et CAC. La concentration en potassium était également plus faible dans les 

bioréacteurs contenant le MKAA, i.e. de l’ordre de 50 mg.L-1. Cela pourrait traduire un échange entre les 

ions Na+ et les ions K+ au sein du matériau (O’Connor et al., 2010). 

La concentration en phosphates a varié au cours du temps dans les différents bioréacteurs (de 0 à 37 

mg.L-1) avec des valeurs qui restent plus élevées dans les bioréacteurs témoins (53,7 mg.L-1 en fin 

d’expérience). On remarque de très faibles valeurs de phosphates au début de deuxième cycle pour les 

bioréacteurs contenant de l’AAS. Cela pourrait être dû à la précipitation de phases riches en phosphore 

ou à la fixation du phosphate par le matériau. Des calculs thermodynamiques utilisant le code 

géochimique PHREEQC ont été effectués pour évaluer si la précipitation de struvite était possible durant 

l’expérience. Au début du deuxième cycle, l’indice de saturation de la struvite est nul : il n’y a ni 

précipitation ni dissolution. La diminution de la teneur en phosphate est donc plus probablement liée à 

la précipitation d’autres phases riches en phosphates, tels que les phosphates de calcium. 

Les concentrations en magnésium étaient similaires dans les bioréacteurs contenant le CEM I et le CAC 

(environ 60 mg.L-1) et on observe des concentrations légèrement plus élevées (entre 70 et 100 mg.L-1) 

pour les bioréacteurs contenant du CEM III (matériaux qui contiennent initialement plus de magnésium, 

voir Tableau II - 1). Les concentrations en Mg2+ étaient plus faibles dans les bioréacteurs témoins (environ 

30 mg.L-1 en fin d’expérience) et dans les bioréacteurs contenant du MKAA (environ 5 mg.L-1 en fin 

d’expérience). On observe des concentrations en magnésium légèrement plus faibles pour l’AAS pendant 

les trois premiers cycles. Cela pourrait être dû à la différence d’appareil de mesure, à la différence 

d’inoculation ou à une plus forte réactivité du matériau vis-à-vis du magnésium. Malgré les dilutions, le 

magnésium s’accumule dans le milieu dans ces réacteurs, traduisant la lixiviation du magnésium du 

matériau vers le milieu liquide. 

Au début de l’expérience (jour 0), les concentrations en calcium étaient similaires dans tous les 

bioréacteurs, puis ont varié au cours des cycles. En comparaison avec les bioréacteurs témoins, les 

concentrations en calcium étaient plus élevées dans les bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires 

CEM I, CEM III et CAC alors que les concentrations en calcium étaient plus faibles dans les bioréacteurs 

contenant le MKAA et l’AAS, ce qui est cohérent avec la composition initiale de ces matériaux (voir 

Tableau II - 1). On note cependant que les concentrations faibles mesurées dans les bioréacteurs 

contenant l’AAS sont liées à l’appareil de mesure. En effet, lors du premier cycle, les échantillons liquides 

AAS ont été analysés à la fois au LMDC et au TBI, et les valeurs mesurées au TBI étaient plutôt de l’ordre 
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de 100 mg.L-1, soit une concentration du même ordre que celle mesurée dans les témoins. Cette 

différence n’est donc pas significative. 

3.2.2.2 Concentration en ammonium 

La Figure III - 16 présente la concentration en ammonium dans la phase liquide des bioréacteurs au cours 

des différents cycles. 

 

Figure III - 16 : Concentration en ammonium dans le milieu au cours de la digestion dans les bioréacteurs témoins et 
ceux contenant les pâtes de CEM I, CEM III, CAC, MKAA et AAS – brisure de maïs 

Au cours de cette expérience, on observe que la présence des matériaux CEM I, CEM III et CAC n’a pas 

influencé de manière significative la concentration en ammonium dans le milieu en comparaison des 

réacteurs sans matériau. A chaque début de cycle l’ajout de l‘eau entraine la diminution de la 

concentration en ammonium par effet de dilution mais l’ajout de substrat engendre l’augmentation 

progressive de cette concentration dans les bioréacteurs. Cette augmentation est plus significative lors 

des cycles 4 et 5, probablement car la charge en substrat a été augmentée et est passée de 4 à 5 g. Les 

concentrations en ammonium dans les bioréacteurs contenant les matériaux cimentaires et les 

bioréacteurs témoins sont de l’ordre de 150 à 300 mg.L-1 au cours de cette expérience, ce qui est bien 

plus faible que les valeurs mesurées lors de l’expérience avec le fumier bovin (environ 750 mg.L-1 à la fin 

du premier cycle). De plus, chaque ajout de substrat a engendré une augmentation plus significative de 

la concentration en ammonium lors de la digestion de la brisure de maïs. 

Comme lors de l’expérience avec le fumier bovin, la concentration en ammonium dans les bioréacteurs 

contenant le MKAA est bien moins élevée (environ 20 mg.L-1) que dans les autres bioréacteurs. En 

revanche, la concentration en ammonium est plus élevée dans les bioréacteurs contenant l’AAS, le point 

initial étant à environ 620 mg.L-1. Les concentrations en ammonium supérieures mesurées dans les 

bioréacteurs contenant les pâtes d’AAS peuvent être liées à leur inoculation. En effet, l’inoculum n’a pas 
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permis le démarrage de la digestion anaérobie dans ces bioréacteurs (voir Figure III - 15), et il est donc 

probable qu’il ait évolué avant son utilisation, notamment en termes de lyse cellulaire, de pH, (etc.) ce 

qui pourrait avoir mené au relargage de l’ammonium dans l’inoculum avant le début de l’expérience. Par 

la suite, on observe une baisse initiale de la concentration très importante et un comportement similaire 

à celui du MKAA, mais avec un seuil d’équilibre différent. En effet, la précipitation d’espèces porteuses 

d’ammonium ne permet pas d’expliquer ces variations puisqu’une acidification du milieu engendrerait 

une augmentation de la concentration en ammonium, ce qui est contraire aux observations du début 

d’expérience. Ce comportement se rapproche donc du comportement du MKAA vis-à-vis de l’ammonium. 

En outre, on remarque une très grande sensibilité de la concentration en ammonium vis-à-vis du pH dans 

ces bioréacteurs puisque l’évolution du pH est directement reliée à l’évolution de la concentration en 

ammonium. Les mesures ont été interrompues du fait de la fermeture du laboratoire pour cause de 

confinement en mars 2020 (COVID-19). 

3.2.2.3 Teneur en carbone inorganique total 

La teneur en carbone inorganique total (formes H2CO3, HCO3
- et CO3

2-) dans la phase gaz a été calculée à 

certaines échéances de l’expérience. Le Tableau III - 10 présente la teneur en carbone inorganique total 

calculée au début et à la fin de chaque cycle. En début d’expérience, les valeurs étaient relativement 

faibles, comprises entre 100 et 800 mg.L-1 environ, avec des valeurs légèrement plus élevées pour les 

bioréacteurs contenant le MKAA et l’AAS.  

Tableau III - 10 : Teneur en carbone inorganique total de la fraction liquide de bioréacteurs au début et à la fin de 
chaque cycle – brisure de maïs 

  

Teneur en carbone inorganique total (mg.L-1) 

1er cycle 2ème cycle 3ème cycle 4ème cycle 5ème cycle 

Témoins 
Début 163,8 ± 32 435,9 ± 11,3 525,2 ± 20 584,5 ± 247 524,9 ± 7,1 

Fin 1434 ± 423 1741 ± 8,9 1018 ± 114 1151 ± 153 1286 ± 0,9 

CEM I 
Début 180,1 ± 0,0 264,9 ± 28 375,2 ± 17 508,4± 137 373,2 ± 27 

Fin 814,1 ± 130 1102 ± 95 1164 ± 232 873,4 ± 16 1135 ± 273 

CEM III 
Début 191,9 ± 1,4 274,9 ± 0,2 297,0 ± 15 362,5 ± 18 336,4 ± 66 

Fin 833,4 ± 31 864,4 ± 27 992,4 ± 34 785,3 ± 54 1239 ± 130 

CAC 
Début 181,8 ± 5,3 267,4 ± 10 274,2 ± 9,6 257,3 ± 11 294,6 ± 4,3 

Fin 715,5 ± 20 971,7 ± 154 889,4 ± 65 820,5 ± 10 940,9 ± 37 

MKAA 
Début 312,5 ± 47 498,4 ± 20 657,8 ± 71 646,3 ± 17 703,0 ± 174 

Fin 1782 ± 241 2156 ± 93 1760 ± 12 1428 ± 64 1627 ± 35 

AAS 
Début  -  156,5 ± 35 643,2 ± 38 824,6 1052,2 

Fin  -  2091 ± 161 2169 ± 110 1675 1858 

Témoins 
Début 163,8 ± 32 435,9 ± 11,3 525,2 ± 20 584,5 ± 247 524,9 ± 7,1 

Fin 1434 ± 423 1741 ± 8,9 1018 ± 114 1151 ± 153 1286 ± 0,9 

 

En fin d’expérience, pour les bioréacteurs contenant le CEM I, CEM III, CAC et les bioréacteurs témoins, 

les valeurs sont comprises entre 600 et 1400 mg.L-1. Pour les bioréacteurs contenant les pâtes de MKAA 

et d’AAS, les valeurs sont plus élevées, entre 1400 et 2200 mg.L-1. Aucune valeur n’a pu être calculée pour 

le premier cycle des bioréacteurs contenant l’AAS puisqu’aucun biogaz n’a été produit, et donc par 

conséquent analysé. Ces valeurs sont du même ordre de grandeur que les valeurs mesurées lors de 

l’expérience avec le fumier bovin qui s’échelonnaient entre 1000 et 2000 mg.L-1. 
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Dans cette expérience, le pH des bioréacteurs augmentait au cours de chaque cycle, les variations de la 

teneur en carbone inorganique observées entre le début du cycle et la fin du cycle sont donc 

probablement principalement liées aux variations de pH. 

3.2.3 Analyse de la population microbienne dans le milieu liquide et à la 

surface des matériaux 
En fin d’expérience, le séquençage de l'ARN16S a été réalisé (Perez, 2021) pour les bioréacteurs témoins 

et ceux contenant le CEM I, le CEM III, le CAC et le MKAA : le milieu liquide a été analysé pour tous les 

bioréacteurs, ainsi que le biofilm en surface des échantillons de matériaux. La population des 

bioréacteurs contenant l’AAS n’a pas pu être analysée car ces expériences ont été interrompues par le 

confinement de mars 2020 (COVID-19). 

Le but de ces analyses était d’identifier et de comparer (i) la communauté microbienne planctonique 

(dans le milieu liquide) avec la communauté microbienne sessile (accrochée au biofilm) et (ii) les 

populations microbiennes présentes dans les différents types de bioréacteurs. Dans cette étude, le 

biofilm « faiblement adhéré » est dissocié du biofilm « fortement adhéré » selon le protocole de Perez et 

al. (2021) :  

 La biomasse « faiblement adhérée » (zone supérieure) est décrochée par immersion dans du 

Tampon Phosphate (PBS, 0,1M, pH 7,4) pendant 15 minutes ; 

 La biomasse « fortement adhérée » (zone profonde) est décrochée grâce à un traitement par 

sonication de 3 minutes dans du Tampon Phosphate. 

La Figure III - 17 présente la carte d’abondance obtenue après traitement statistique des résultats du 

séquençage des échantillons. Elle ne montre que les séquences présentes dans plus d’un échantillon et 

correspondant au moins à 1 % des séquences totales d’un échantillon. Les échantillons sont présentés en 

abscisses et les OTU (séquence associée à une référence du type espèce, genre etc. dans la base de 

données) sont représentés en ordonnées. Les OTU sont ordonnés par similarités (arbre 

d’ordonnancement) en deux groupes principaux notés (A) et (B) et les échantillons sont divisés en deux 

groupes : les échantillons associés au MKKA (MKAA), et les autres échantillons (Autres). Ce deuxième 

groupe est divisé en deux sous-groupes rassemblant globalement d’un côté les échantillons du liquide et 

de l’autre les échantillons du biofilm. De la même manière, le groupe (MKAA) est divisé en deux groupes 

avec d’un côté les échantillons du biofilm et de l’autre les échantillons du liquide. 

Cette figure permet d’observer rapidement la singularité des échantillons de MKAA qui présentent une 

communauté microbienne singulière et différente des autres échantillons : une population faiblement 

présente pour le groupe (B-2) alors que les populations appartenant aux groupes (A-2) et (B-1) semblent 

plus abondantes. On remarque notamment qu’il y a moins d’espèces produisant l’ammonium 

(principalement des bactéries fermentant les acides aminés en digestion anaérobie) dans les bioréacteurs 

contenant du MKAA que dans les autres (sur les 4 OTU associés à ce type de microorganismes identifiés 

lors du séquençage, 2 sont absentes des échantillons MKAA). De plus, il semblerait que les échantillons 

liquides (Autres  liquide) contiendraient une communauté différente des échantillons du biofilm 

(Autres  biofilm) avec une communauté (B) plus abondante. Enfin, on remarque une présence accrue 

du genre Clostridium dans le biofilm, et plus particulièrement dans le biofilm fortement adhéré. 
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Figure III - 17 : Carte d’abondance des échantillons séquencés – d’après Perez (2021) 

Les composantes principales (CP) déterminées par l’ACP ont pu être reliées à des composantes physiques 

grâce au tracé de représentations graphiques des différents échantillons en fonction des composantes 

principales (Figure III - 18). Ainsi, il apparaît que : 

 La première CP explique 33,3 % de la variabilité de l’intégralité des données et est fortement 

corrélée avec la présence de MKAA : le groupe formé par les échantillons de MKAA se détache 

nettement des autres groupes en étant plus à droite sur l’axe de la dimension 1 sur la Figure III - 

18 (A). 

 La deuxième CP explique 32,1 % de la variabilité de l’intégralité des données et est corrélée avec 

le mode de vie de l’échantillon (liquide, biofilm faiblement adhéré ou biofilm fortement adhéré) : 

plus les microorganismes sont proches de la surface du matériau cimentaire, plus le groupe 

apparaît haut sur l’axe de la dimension 2 sur la Figure III - 18 (B). 

 La troisième CP explique 10 % de la variabilité et est faiblement corrélée avec la présence de CAC 

puisque 3 points sur les 4, correspondants au CAC (dont ceux associés au biofilm) sont bien plus 

bas sur l’axe de la dimension 3 que les autres points sur la Figure III - 18 (C). 

 Enfin, la quatrième CP (6 % de variabilité) semble corrélée avec le groupe témoin puisque les 

points correspondant à ce groupe sont tout à fait en haut de l’axe correspondant à la dimension 

4 sur la Figure III - 18 (D). 
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Figure III - 18 : Représentation graphique des différents échantillons en fonction des composantes principales (CP) – 
d’après Perez (2021). Biofilm faible = biofilm faiblement adhéré ; Biofilm fort = biofilm fortement adhéré 

3.3 Discussion 
Les phénomènes principaux de modification du milieu de la digestion anaérobie par les matériaux ont 

déjà été investigués en profondeur grâce à l’expérience avec le fumier bovin. Cette partie sera donc 

consacrée à l’étude de l’influence du substrat sur la composition chimique du biodéchet en digestion et 

sur l’influence des matériaux sur le milieu, en fonction du substrat. 

3.3.1 Production de biogaz, pH et composition en AGV 
En présence des matériaux, alors que les productions d’AGV et de biogaz avaient été perturbées avec le 

substrat fumier bovin, le processus de digestion anaérobie a démarré de manière efficace et performante 

dès le début de l’expérience avec la brisure de maïs. 

La brisure de maïs ayant un pouvoir méthanogène bien plus important que le fumier bovin, des 

concentrations en AGV bien plus élevées en débuts de cycles ont été observées (maximum de 0,35 g.L-1 

pour le fumier bovin et 1,8 g.L-1 pour la brisure de maïs au premier cycle), et cela a abouti à une forte 

acidification du milieu. La transformation de ces quantités importantes d’AGV a mené à une production 

de biogaz environ 7,5 fois supérieure à celle obtenue avec le fumier bovin (production totale moyenne 

de 854 NmL de CH4 par gramme de fumier bovin contre 6359 NmL de CH4 par gramme de brisure de 

maïs). 
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Dans les deux expériences, la présence des matériaux a influencé le processus de digestion anaérobie. 

Alors que la libération des cations alcalins et des anions OH- associés contenus dans les matériaux a élevé 

le pH et inhibé l’activité de certains microorganismes (acidogènes, acétogènes, méthanogènes) de la 

digestion dans le cas du fumier bovin lors du premier cycle, la lixiviation de ces alcalins a permis de 

contrebalancer la forte acidité du milieu dans le cas de la brisure de maïs, évitant ainsi le phénomène 

d’acidose qui s’est initié dans les bioréacteurs témoins. Par la suite, chaque ajout de brisure de maïs a 

engendré une forte concentration d’AGV (plusieurs g.L-1) et une acidification du milieu jusqu’à la 

consommation des acides, alors que le faible pouvoir méthanogène des apports de fumier bovin n’a pas 

permis de modifier significativement la concentration en AGV et le pH. 

3.3.2 Composition de la phase liquide 

3.3.2.1 Concentrations en ions Na+, K+, PO43-, Mg2+ et Ca2+  

Même si les substrats utilisés étaient différents, les concentrations en ions en solution mesurées dans les 

bioréacteurs témoins permettent d’observer des concentrations similaires de calcium, phosphates et 

magnésium pour les deux expériences. On retrouve néanmoins moins de potassium en solution avec la 

brisure de maïs (environ 200 mg.L-1 contre 400 mg.L-1 avec le fumier bovin), ce qui vient probablement 

d’une teneur en potassium plus élevée dans le fumier bovin. 

Le calcul de la différence entre les concentrations dans les bioréacteurs contenant les matériaux et les 

bioréacteurs témoins a permis de comparer les éléments libérés en solution lors des deux expériences. 

Ces calculs ne prennent pas en compte la précipitation de nouveaux cristaux mais permettent de mettre 

en exergue les différences majeures entre les deux milieux. 

Pour les matériaux CEM I, CEM III, CAC et MKAA, malgré les plus fortes concentrations en acides et le plus 

faible pH obtenus lors de l’expérience avec la brisure de maïs, les ions alcalins Na+ et K+ ainsi que le 

magnésium semblent avoir été libérés en solution en quantités équivalentes pour les deux substrats. 

Dans les deux expériences, on mesure moins de phosphate en solution dans les bioréacteurs contenant 

des matériaux que dans les bioréacteurs témoins. Il est donc probable que ces ions réagissent avec les 

matériaux. De plus, ce phénomène est exacerbé dans le cas de la digestion de la brisure de maïs. Enfin, 

le calcium est significativement plus lessivé pour les matériaux cimentaires CEM I, CEM III et CAC (100 à 

200 mg.L-1 supplémentaires) lors de l’expérience avec la brisure de maïs. La lixiviation du calcium et la 

diminution de la concentration en phosphates en solution pourraient être associées à une possible 

précipitation de phosphate de calcium. 

Dans les deux expériences, les pâtes de matériaux alcali-activés (MKAA et AAS) ont libéré très peu 

d’éléments en solution hormis une quantité très importante de Na+ (environ 1500 mg.L-1 dans les deux 

expériences pour le MKAA et 1300 mg.L-1 pour l’AAS). On remarque aussi que les concentrations en Mg2+, 

Ca2+ et K+ sont significativement plus faibles dans le bioréacteurs contenant du MKAA que dans les 

bioréacteurs témoins, ce qui pourrait être expliqué par un échange entre les ions Na+ et d’autres cations 

au sein du matériau (O’Connor et al., 2010). Pour la pâte d’AAS, aucun phénomène d’échange avec le 

potassium ne semble se produire puisqu’on retrouve des concentrations similaires à celles des 

bioréacteurs témoins. En revanche, les concentrations en Mg2+ et Ca2+ sont là aussi plus faibles que dans 

les bioréacteurs témoins. Cela pourrait être lié à l’activation au carbonate de sodium Na2CO3 de l’AAS 

puisqu’il existe de fortes interactions entre Ca2+, Mg2+ et CO3
2- pouvant mener à la complexation ou la 

précipitation d’espèces. 
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3.3.2.2 Concentration en ammonium 

Les concentrations en ammonium dans le milieu liquide sont très différentes en fonction du substrat 

utilisé, d’une part, et en fonction du matériau, d’autre part.  

En effet, en digestion anaérobie, l’ammonium provient de la dégradation de certaines protéines ou de 

l’urée (Kayhanian, 1999; Yenigün & Demirel, 2013), ce qui explique les plus fortes concentrations en 

ammonium lors de l’utilisation du fumier bovin (environ 750 mg.L-1), alors que les concentrations n’ont 

pas dépassé 350 g.L-1 avec la brisure de maïs. Même si le même inoculum a été utilisé lors des deux 

expériences, il n’a pas été prélevé et utilisé à la même période et est donc différent, ce qui pourrait 

expliquer la différence de concentrations entre les deux expériences puisque l’hypothèse émise 

précédemment était que l’ammonium provenait uniquement de l’inoculum. De plus, la quantité 

d’inoculum a diminué de 20 % entre les deux expériences. Dans l’expérience avec la brisure de maïs, 

chaque ajout de substrat a entraîné l’augmentation de la concentration en ammonium dans le milieu, ce 

qui signifie que l’ammonium n’est plus principalement amené par l’inoculum dans cette expérience mais 

également par le substrat.  

L’augmentation de la concentration en ammonium est plus importante au début des cycles 4 et 5 lors du 

premier batch d’expérience (CEM I, CEM III, CAC, MKAA et témoins). Comme pour l’expérience avec le 

fumier bovin, des calculs thermodynamiques utilisant le code géochimique PHREEQC ont été effectués 

pour évaluer si la précipitation de struvite était possible durant l’expérience. Tout au long de l’expérience, 

et pour tous les bioréacteurs, la struvite est toujours en condition de dissolution, ce qui n’explique pas la 

soudaine augmentation de la concentration en ammonium après l’ajout de substrat aux cycles 4 et 5. 

Cette augmentation est donc probablement principalement liée à l’augmentation de la charge en 

substrat qui passe de 4 g à 5 g à partir du cycle 4. 

Dans les deux expériences, on remarque que, pour des conditions de pH adaptées à la digestion 

anaérobie, la présence du MKAA entraîne la diminution significative de la concentration en ammonium. 

Cela peut confirmer, d’une part, le phénomène d’échange entre l’ion ammonium et le MKAA, identifié 

dans le §2.3.2, et, d’autre part, cette faible concentration en ammonium pourrait être liée à la population 

microbienne qui contient moins d’espèces produisant l’ammonium dans ces bioréacteurs que dans les 

autres. Lors de l’expérience avec la brisure de maïs, les concentrations en ammonium étaient plus faibles 

pour tous les bioréacteurs que pour l’expérience avec le fumier bovin, et on observe donc des 

concentrations très faibles dans les bioréacteurs contenant le MKAA. L’augmentation de la quantité de 

substrat aux cycles 4 et 5 a cependant provoqué l’augmentation de cette concentration en solution. Cela 

indique que le phénomène d’équilibre physico-chimique est probablement prépondérant pour expliquer 

les variations de la concentration en ammonium en présence de MKAA. 

On observe un comportement similaire pour les bioréacteurs contenant l’AAS présentant une 

concentration en ammonium initiale différente, avec une diminution importante de la concentration en 

ammonium en début d’expérience qui pourrait être liée à des phénomènes similaires à ceux identifiés 

pour les bioréacteurs contenant le MKAA. 

3.3.2.3 Teneur en carbone inorganique total 

De par la nature du substrat utilisé, les teneurs en carbone inorganique total sont légèrement plus faibles 

que dans l’expérience avec le fumier bovin. Les valeurs plus élevées relevées pour les matériaux MKAA 

et AAS sont en fait la conséquence du pH légèrement plus élevé observé dans ces bioréacteurs, et tout 

particulièrement en fin d’expérience. 
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Les teneurs minimales rencontrées en carbone inorganique total sont de l’ordre de 150 mg.L-1, soit 

environ 2,5 mmol.L-1 ce qui équivaut à un TAC de 60 °f (12 mé.L-1). D’après le diagramme de Tillmans 

(Erreur ! Source du renvoi introuvable.), cela correspondrait à une eau incrustante. 

3.3.3 Analyse de la population microbienne dans le milieu liquide et à la 

surface des matériaux 
D’après les résultats de séquençage et d’analyse statistique et relativement aux populations identifiées, 

la présence des matériaux pourrait avoir une influence sur la population microbienne de la digestion 

anaérobie. D’un point de vue global, les deux communautés (MKAA et Autres, voir Figure III - 17) 

contiennent les microorganismes à même de réaliser toutes les étapes de la méthanisation, en 

proportion relativement similaires, ce qui est cohérent avec l’absence de différence de production de 

méthane entre les bioréacteurs contenant le MKAA et les autres. On retrouve néanmoins beaucoup 

d’OTU associés au genre Clostridium, impliqué dans l’hydrolyse et l’acidogénèse, dans le cas du MKAA, 

aux dépens des populations méthanogènes (les analyses d’abondances de population sont relatives). 

Ces résultats sont cohérents avec le comportement observé dans les bioréacteurs contenant du MKAA. 

En effet, dans les deux expériences, il apparaît que lors de la production d’acide à chaque début de cycle, 

l’augmentation de la concentration totale en acides y est plus rapide et intense que dans les autres 

bioréacteurs. De plus, la concentration diminue plus lentement que pour les autres bioréacteurs. Cela 

pourrait donc être corrélé avec l’abondance des populations acidogènes et le manque de méthanogènes 

menant à un déséquilibre en fin de réaction et à une accumulation d’AGV. Cette particularité pourrait 

être liée au pH plus élevé mesuré dans ces bioréacteurs au cours des deux expériences, favorisant les 

populations les plus résistantes. 

Dans cette étude, il est difficile de mettre en avant la prédominance d’une population sur une autre en 

fonction de sa localisation (biofilm fortement adhéré, biofilm faiblement adhéré, liquide) : bien que le 

genre Clostridium soit très présent dans le biofilm (7 OTU sur un total de 11), les populations 

méthanogènes et acétogènes semblent présentes dans le biofilm et dans le liquide en proportions 

similaires.  

Perez et al. (2021) ont montré que, pour la digestion anaérobie d’un biodéchet synthétique, le mode de 

vie planctonique favorisait les microorganismes impliqués dans l’acétogénèse et la méthanogénèse 

(genres Syntrophomonas Methanosarcina, Methanoculleus et Methanobacterium) alors que le mode de 

vie en biofilm sur le matériau cimentaire favorisait plutôt les populations responsables de l’hydrolyse et 

l’acidogénèse (particulièrement le genre Clostridium). Dans l’étude de Perez et al. (2021) ainsi que dans 

cette étude, la biomasse faiblement adhérée contient des populations que l’on retrouve dans le biofilm 

fortement adhéré et dans le liquide. Les observations d’une répartition plus marquée entre biofilm et 

liquide de Perez et al. (2021) sont probablement liées à l’utilisation d’une boue activée comme inoculum : 

les microorganismes moins acclimatés à la digestion anaérobie (en comparaison à un inoculum provenant 

d’une usine de méthanisation) ont conduit à des différenciations accrues lors de la sélection des 

populations pour la digestion. L’hypothèse peut donc être émise que les bactéries responsables des deux 

premières étapes de la méthanisation (hydrolyse et acidogénèse) sont plus capables d’adaptation pour 

supporter les conditions de surface des matériaux cimentaires (notamment le pH élevé) que les 

microorganismes responsables des dernières étapes de la méthanisation (acétogénèse et 

méthanogénèse). De plus, les acidogènes, dont fait partie le genre Clostridium, sont parmi les premières 

populations à croitre et à être actives lors de la méthanisation, ce sont donc elles qui sont le plus 

susceptibles de croitre d’abord sous forme de biofilm. Une fois le biofilm formé, la surface est donc plus 

adaptée pour que les acétogènes et méthanogènes s’y installent mais l’encombrement dû au biofilm déjà 
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formé pourrait ralentir leur installation. Ce phénomène pourrait donc être lent, et expliquer les 

différences entre les deux expériences, les échantillons de cette étude étant plus âgés (245 jours) que 

ceux de l’étude de Perez et al. (2021) (105 jours au maximum). Ces résultats indiquent une plus grande 

implication du biofilm dans les étapes d’hydrolyse et d’acidogénèse (production d’AGV) ce qui constitue 

un élément pouvant expliquer l’effet particulièrement délétère du biofilm sur les matrices cimentaires. 

Au contraire d’études précédentes (Voegel, Durban, et al., 2019; Voegel, Giroudon, et al., 2019), la 

population associée aux bioréacteurs contenant du CAC ne présente pas de différences majeures avec 

les populations identifiées dans les bioréacteurs témoins ou ceux contenant le CEM I et le CEM III, en 

termes de qualité et quantité. Dans leurs études, après 5 et 10 semaines de digestion anaérobie, Voegel 

et al. (2019; 2019) ont identifié une croissance bactérienne plus lente et une inhibition locale de la 

colonisation sur des pâtes de CAC. Il semblerait qu’à plus long terme, ces effets ne soient plus visibles. 

4 SYNTHESE 
La caractérisation du milieu de la digestion anaérobie a été effectuée pour des substrats variés grâce à 

des études en laboratoires reproduisant le milieu réel. Les principales caractéristiques physico-chimiques 

des différents milieux, notamment en termes de concentrations en espèces agressives, en présence de 

pâtes de ciment (hors matériaux alcali-activés qui ont fortement influencé les milieux) sont compilées 

dans le Tableau III - 11 pour les deux substrats utilisés dans l’étude et le biodéchet ménager synthétique 

utilisé par Voegel et al. (2016; 2019). 

Tableau III - 11 : Caractéristiques physico-chimiques du milieu liquide de la digestion anaérobie en présence de pâtes 
de ciment pour différents substrats 

Substrat Biodéchet ménager Fumier bovin Brisure de maïs 

Référence 
Voegel et al. (2017; 

2016; 2019) 
Cette étude Cette étude 

Inoculum Boue activée Digestat Digestat 

pH 7 – 8 (pHmin = 4) 7 – 7,5 (pHmax = 9) 6,5 – 7,5 (pHmin = 6) 

[AGV]max (mg.L-1) 3000 300 2000 

[CO2 dissous] (mg.L-1) 140 1000 - 2000 600 - 1400 

TACmin (mé.L-1) 2,2 32 12 

[NH4
+]max (mg.L-1) 800 - 900 750 330 

[Mg2+]max (mg.L-1) 200 (valeur moyenne) 70 100 

[PO4
3-]max (mg.L-1) 100 (valeur moyenne) 25 11 

 

Le Tableau III - 11 permet de mettre en évidence l’influence du substrat et de l’inoculum sur la 

composition chimique du milieu liquide de la méthanisation. 

Tout d’abord, les pH de la digestion sont compris entre 6,5 et 8 pour toutes les expériences, malgré des 

concentrations en acides organiques différentes, ce qui est cohérent avec la littérature. 

La quantité d’AGV dans le milieu est fortement dépendante du substrat à digérer puisqu’on observe une 

concentration en AGV 10 fois plus élevée dans le cas du biodéchet ménager que dans le cas du fumier 

bovin qui est un déchet agricole avec un faible potentiel méthanogène. De plus, il apparait que pour des 

substrats facilement hydrolysables (biodéchet ménager et brisure de maïs), la présence des matériaux, 
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qui libèrent des ions alcalins et OH-, est contrebalancée par la forte production d’acides organiques et ne 

provoque pas l’augmentation du pH. Au contraire, la libération des ions OH- dans le fumier bovin en 

digestion a provoqué une hausse du pH. On observe aussi que la boue activée ne contenant pas 

spécifiquement les microorganismes de la digestion anaérobie, les AGV ont tendance à s’accumuler dans 

le milieu, ce qui mène à un pH minimal faible (pH = 4) et une concentration maximale importante en AGV 

(3000 mg.L-1). 

Les concentrations en CO2 dissous dépendent fortement du substrat et de l’inoculum puisqu’on on 

observe des concentrations environ 10 fois plus faibles dans le cadre de la digestion du biodéchet 

synthétique, en comparaison avec les déchets agricoles. Dans tous les cas, le TAC est élevé et le milieu 

liquide est incrustant et non pas agressif, ce qui va mener à la précipitation de carbonates de calcium. 

Enfin, même si la concentration en ammonium a une dépendance forte au type de substrat utilisé, on 

observe des concentrations de plusieurs centaines de milligrammes dans toutes les expériences. On 

observe aussi des concentrations en magnésium et phosphates de plusieurs dizaines de milligrammes 

par litre. 

CONCLUSION 
Dans ce chapitre, nous nous sommes intéressés à l’influence des matériaux de construction (matériaux 

cimentaires CEM I, CEM III et CAC ou matériaux alternatifs alcali-activés MKAA et AAS) sur le processus 

de digestion anaérobie, et à la caractérisation de la composition chimique des biodéchets en digestion. 

Un haut rapport solide/liquide a été choisi pour ces expériences afin d’exacerber et évaluer les 

mécanismes d’interactions locales entre les différents matériaux et le milieu de la digestion anaérobie. 

Différents comportements ont pu être observés, en fonction du substrat utilisé mais aussi des matériaux 

au contact du milieu. 

La digestion du fumier bovin a mené à une faible production d’AGV de l’ordre de quelques centaines de 

mg.L-1 qui a engendré une faible production de méthane. Dans ces conditions, les matériaux ont eu une 

influence forte sur le déroulement du processus de digestion notamment par l’augmentation du pH, 

limitant l’efficacité des étapes d’acétogénèse et méthanogénèse. Cet effet local est cependant limité 

dans le temps. 

Au contraire, en comparaison avec le fumier bovin, la digestion de la brisure de maïs a engendré une 

production significativement plus importante d’AGV associée à une baisse du pH et à une production de 

méthane bien supérieure. La présence des matériaux alcalins a permis de rehausser le pH, et d’atteindre 

des conditions permettant la poursuite du processus de digestion. Ainsi, aucun effet négatif des 

matériaux n’a été observé sur l’efficacité de la dégradation biologique et sur la production totale de 

biogaz au cours de l’expérience. De plus, même s’il est peu visible au travers du suivi du milieu dans cette 

expérience, l’influence des matériaux sur la digestion anaérobie a été mise en exergue grâce à l’analyse 

des populations présentes dans le milieu liquide et en surface des échantillons dans le biofilm. 

Dans ces expériences, le MKAA a eu une influence toute particulière sur les déchets en digestion. Lors de 

la digestion du fumier bovin la forte alcalinité du matériau a conduit à des valeurs de pH plus élevées que 

dans les autres bioréacteurs contenant des matériaux, ce qui a empêché la consommation des AGV et la 

production de méthane pendant deux cycles. Lors de la digestion de la brisure de maïs, les populations 

microbiennes ont été analysées, et il apparait que la présence du MKAA influence la sélection des 

microorganismes puisque les bactéries acidogènes sont favorisées et les archées méthanogènes sont 
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moins abondantes. Enfin, lors des deux expériences, les concentrations en ammonium étaient bien 

inférieures dans les bioréacteurs contenant le MKAA, en comparaison avec les autres bioréacteurs. Une 

étude approfondie a permis de mettre en exergue la capacité d’adsorption de l’ammonium par le MKAA 

au pH de la digestion anaérobie. Il est probable qu’un phénomène similaire existe pour la pâte d’AAS. En 

outre, la présence de ce matériau semble réduire le nombre d’espèces microbiennes produisant 

l’ammonium. Ces deux phénomènes ont engendré des concentrations en ammonium plus faibles dans 

les bioréacteurs contenant le MKAA que dans les autres. Ces résultats restent à approfondir grâce à 

d’autres expériences répétées, sur le MKAA et l’AAS, et qui permettraient notamment d’identifier l’effet 

prépondérant du phénomène physico-chimique ou de l’effet des populations biologiques en présence. 

Enfin, même si l’alcalinité des matériaux peut influencer de manière négative le processus de digestion 

anaérobie à court terme et à l’échelle locale, cet effet est cependant négligeable à long terme et à 

l’échelle d’un digesteur industriel, et les productions de méthane sont similaires dans tous les 

bioréacteurs. Ainsi, tous les matériaux étudiés peuvent être considérés a priori utilisables pour la 

construction d’unités de méthanisation. 

Les expériences ont montré que, malgré un pH neutre, le milieu liquide de la digestion anaérobie contient 

des concentrations en acides gras volatils élevées de l’ordre de plusieurs grammes par litre, ainsi que des 

concentrations de plusieurs centaines de milligrammes par litre d’ammonium. De plus, la présence de 

CO2 dissous dans ces proportions mène à un milieu liquide incrustant, ce qui va mener à la précipitation 

de carbonates de calcium.
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INTRODUCTION 
Dans le chapitre précédent, l’influence de pâtes de ciment à base de CEM I, CEM III, CAC, d’un géopolymère 

alcali-activé à base de métakaolin (MKAA) et d’un laitier alcali-activé (AAS) sur le processus de digestion 

a été analysée à l’échelle locale pour la digestion de fumier bovin et de brisure de maïs pendant 5 cycles 

de digestion. Cette étude a permis de valider l’utilisation des matériaux étudiés pour la construction 

d’unités de méthanisation : l’influence à l’échelle locale des matériaux sur le pH, la production et 

consommation des AGV, les populations microbiennes et la production de méthane, a été évaluée pour la 

digestion du fumier bovin et de la brisure de maïs. Lors de la digestion du fumier bovin, la présence des 

matériaux cimentaires a induit une augmentation du pH ce qui a engendré un délai dans la production et 

la consommation des AGV, et dans la production de biogaz. Après 3 cycles, tous les bioréacteurs contenant 

des matériaux présentaient cependant un comportement similaire à celui des bioréacteurs témoins, en 

termes de pH, de concentration en AGV ou de production de méthane. Ces effets n’ont pas été observés 

lors de la digestion de la brisure de maïs. L’influence des matériaux à proximité de la paroi sur la digestion 

du biodéchet est donc négligeable (brisure de maïs) ou s’estompe au bout de quelques cycles (fumier 

bovin), et la production de biogaz totale est équivalente à celles des bioréacteurs sans matériau 

cimentaire. 

L’expérience visait également à caractériser la dynamique de production des espèces agressives pour le 

matériau cimentaire, en fonction de la nature du biodéchet. Les principaux agents agressifs chimiques 

identifiés et leurs concentrations maximales sont les suivants : les acides gras volatils (AGV, 

principalement l’acide acétique) ([AGV]max = 2 g.L-1), l’ammonium ([NH4
+]max = 750 mg.L-1), le magnésium 

([Mg2+]max = 100 mg.L-1) et le CO2 dissous ([TIC]max = 2000 mg.L-1). Les microorganismes responsables des 

quatre étapes de la digestion anaérobie sont présents à la fois dans le milieu liquide et en surface des 

matériaux. Le genre Clostridium, permettant l’hydrolyse et l’acidogénèse, est particulièrement présent 

dans le biofilm, au contact des matériaux. En considérant la différence de concentrations en espèces 

chimiques solubles en solution entre les bioréacteurs témoins et les bioréacteurs contenant des matériaux, 

l’expérience a permis de mettre en évidence une interaction forte et/ou un effet des matériaux sur la 

composition de la phase liquide (phosphates, calcium, potassium, sodium). On observe tout 

particulièrement des interactions entre le MKAA et l’AAS et les ions sodium, potassium et ammonium. 

Ce chapitre vise à caractériser pour les matériaux de l’étude (CEM I, CEM III, CAC, MKAA, AAS) les 

modifications microstructurales, chimiques et minéralogiques en relation avec leur exposition à la phase 

liquide du biodéchet, et qui pourraient compromettre la durabilité de la structure à long terme. Pour cela, 

les matériaux ont été retirés des bioréacteurs à différentes échéances au cours des cinq cycles de 

l’exposition pour être analysés. 

La pâte de CEM I est définie comme la référence. Les autres matériaux ont été sélectionnés car : 

- Les pâtes de CEM III ont déjà montré une durabilité supérieure aux attaques acides par rapport 

au CEM I grâce à l’ajout de laitier granulé de haut fourneau (Bertron, Duchesne, et al., 2005b; 

Gruyaert et al., 2012b; Oueslati & Duchesne, 2012). L’addition de laitier augmente la résistance 

chimique du matériau à la lixiviation en réduisant la teneur en calcium du liant, et permet de 

diminuer la teneur en portlandite, d’abaisser le ratio Ca/Si dans les C-S-H – la phase hydratée 

principale du matériau – et permet la formation de C-A-S-H (Elakneswaran et al., 2016; 

Lothenbach et al., 2011) qui présentent une meilleure stabilité chimique que les C-S-H (Roosz et 

al., 2018). De plus, l’addition de laitier au ciment aide à densifier la pâte en remplissant les larges 
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pores avec des produits d’hydratation et la structure porale qui en résulte améliore les propriétés 

de transfert de la pâte (Perlot et al., 2006) et permet de diminuer la progression des agents 

agressifs au sein de la matrice cimentaire. Le guide français de prescription des ciments pour les 

constructions durables T47 (CIMbéton, 2009) recommande les ciments au laitier (CEM III) pour les 

environnements chimiquement agressifs et ils sont en effet utilisés pour la conception des bétons 

des structures de méthanisation. 

- Les pâtes de CAC ont montré les meilleures performances parmi plusieurs matériaux dans un 

liquide en digestion anaérobie (Voegel, Durban, et al., 2019; Voegel, Giroudon, et al., 2019) ainsi 

que des meilleures performances que le ciment ordinaire Portland face à la détérioration induite 

par les microorganismes dans les réseaux d’assainissement (Grengg et al., 2020; Herisson et al., 

2013, 2014, 2016; Peyre Lavigne et al., 2015). Le matériau présente aussi un bon comportement 

en conditions acides abiotiques (Bertron et al., 2007a; Scrivener et al., 1999). 

- Enfin, certains matériaux alcali-activés ont montré un comportement encourageant lorsqu’ils ont 

été exposés à des environnements acides abiotiques (Drugă et al., 2018; Duan et al., 2015; Singh 

et al., 2015) et biotiques (Grengg et al., 2020; Khan et al., 2017). Cependant, les compositions 

chimiques et minéralogiques ainsi que la conception des matériaux alcali-activés sont très 

variables et certains d’entre eux, tels que des laitiers alcali-activés (Khan et al., 2018) ou un 

géopolymère à base de métakaolin pur blanc (Grengg et al., 2020) ont montré des faibles 

résistances à la détérioration induite par les microorganismes dans les réseaux d’assainissement. 

Le comportement de ces matrices doit donc être étudié précisément afin d'évaluer leur aptitude 

à être utilisé en milieu de digestion anaérobie. 

Comme présenté au chapitre III, ces pâtes de ciment ont été exposées dans le milieu liquide des biodéchets 

pendant 5 cycles de digestion pour deux substrats différents (fumier bovin et brisure de maïs) susceptibles 

d’engendrer deux conditions d’agressivité différentes. Des analyses chimiques par microsonde 

électronique (EPMA), des observations microscopiques (MEB en mode BSE) et des analyses en DRX ont été 

réalisées afin d’identifier les modifications structurales, chimiques, et minéralogiques des échantillons à 

moyen terme et en fin d’expérience pour les échantillons exposés aux deux substrats. Aux différentes 

échéances, les analyses ont été les suivantes : 

- Moyen terme : analyses DRX après le deuxième cycle et analyses EPMA/MEB après le 3ème cycle ; 

- Fin d’expérience : analyses DRX et EPMA/MEB après le 5ème cycle. 

1 MATERIAUX ET METHODES 
1.1 Matériaux 
Les pâtes de ciment utilisées dans ces expériences, les notations associées et leur porosité à l’eau 

(AFNOR, 2010) et porosité mercure sont rappelées dans le Tableau IV - 1. La répartition porale des 

matériaux est rappelée sur la Figure IV - 1. 

Le matériau AAS n’a été testé que lors de l’expérience avec la brisure de maïs. 
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Tableau IV - 1 : Notations des pâtes de ciment et des bioréacteurs qui les contiennent, porosité à l’eau des pâtes de 
ciment (AFNOR, 2010) 

Matériaux / Bioréacteurs CEM I CEM III CAC AAS MKAA Témoins 

Notations 1 2 3 4 5 6 11 12 7 8 9 10 

Porosité à l’eau (%) 32,0 35,6 24,0 24,4* 48,6 - 

Porosité Hg (%) 19,8 22,3 24,5 21,4 32,5 - 

* séchage effectué à 40 °C 

 

Figure IV - 1 : Répartition porale des différentes pâtes de ciment utilisées dans l’étude : CEM I, CEM III, CAC, MKAA 
et AAS 

1.2 Dispositif expérimental 
Un dispositif expérimental de digestion anaérobie a été mis en œuvre au laboratoire TBI pour l’immersion 

de pâtes de ciment dans un substrat inoculé. Les bioréacteurs ont été alimentés en substrat à chaque 

nouveau cycle et ont été conçus pour permettre l’échantillonnage régulier du gaz et du liquide. Deux 

expériences ont été effectuées grâce à l’utilisation de deux substrats différents : le fumier bovin et la 

brisure de maïs. La brisure de maïs a un potentiel méthanogène plus élevé que le fumier bovin (Chambre 

d’Agriculture, 2010) et a donc engendré des concentrations en AGV bien plus élevées (maximum de 0,35 

g.L-1 pour le fumier bovin et 1,8 g.L-1 pour la brisure de maïs au premier cycle). Le milieu engendré par la 
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digestion de la brisure de maïs est donc probablement plus agressif que celui de la digestion du fumier 

bovin. Les conditions précises de l’expérience (quantité de substrat, durée des cycles…) sont détaillées 

au chapitre III. 

1.3 Conditions d’immersion des pâtes de ciment 
Les pâtes de ciment de 75 mm de hauteur et 25 mm de diamètre ont été immergées dans la phase liquide 

des bioréacteurs immédiatement après l’inoculation du substrat, à raison d’un échantillon de pâte de 

ciment par bioréacteur. Elles ont été maintenues en suspension au milieu de la phase liquide grâce à du 

fil de pêche (Figure IV - 2). Le rapport solide/liquide (surface de la pâte de ciment/volume de liquide total) 

de chaque bioréacteur était d’environ 85 cm2.L-1 pour ces expériences alors que le rapport dans un 

digesteur industriel standard est d’environ 4 cm2.L-1 (Voegel, 2017). Ce rapport élevé permet de simuler 

les conditions locales à proximité de la paroi en béton du digesteur. 

 

Figure IV - 2 : (a) Photographie et (b) schéma représentatifs du dispositif expérimental d’exposition des matériaux 
à des conditions de digestion anaérobie en laboratoire 

Pour chaque expérience (avec fumier bovin et avec brisure de maïs), deux bioréacteurs ont été utilisés 

pour chaque type de matériaux, et deux bioréacteurs sans matériaux ont aussi été étudiés en tant que 

témoins. 

1.4 Caractérisation de la pâte dégradée 
A la fin de chaque cycle, un cylindre par matériau a été retiré des bioréacteurs. Les tranches ont été sciées 

rapidement après le retrait afin de préserver au maximum le biofilm et les microorganismes présents sur 

l’échantillon. Les matériaux ont ensuite été ré-immergés dès que possible. 

La Figure IV - 3 présente les échéances des analyses, les échantillons analysés et la localisation des 

tranches sciées et analysées au cours des deux expériences (fumier bovin et brisure de maïs). Chaque 

type de matériau a été testé en doublon dans deux réacteurs différents, notés d’un chiffre pair ou impair 

(voir Tableau IV - 1). 
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Figure IV - 3 : Localisation des tranches utilisées pour les analyses microstructurales, chimiques et minéralogiques 
au cours des expériences 

2 RESUME DES CONDITIONS (BIO)CHIMIQUES 

AGRESSIVES DANS LES BIODECHETS EN DIGESTION 

ET CONTEXTE NORMATIF 
Le Tableau IV - 2 présente la synthèse des conditions agressives identifiées au chapitre précédent lors de 

la digestion du fumier bovin et de la brisure de maïs, en présence des matériaux de l’étude. 

Tableau IV - 2 : Synthèse des conditions agressives identifiées lors de la digestion de fumier bovin et de la brisure 
de maïs, en présence des matériaux de l’étude 

Substrat Fumier bovin Brisure de maïs 

Matériaux CEM I, CEM III, CAC MKAA CEM I, CEM III, CAC MKAA, AAS 

pH 
7 – 7,5 

(pHmax = 9) 

7,5 – 8 

(pHmax = 9,5) 

6,5 – 7,5 

(pHmin = 6) 

6,8 – 7,8 

(pHmax = 9,5) 

[AGV]max (mg.L-1) 300 1600 2000 7100 

[CO2 dissous] (mg.L-1) 1000 – 2000 1000 – 2000 600 – 1400 1400 – 2200 

TACmin (mé.L-1) 32 32 12 12 

[NH4
+]max (mg.L-1) 750 400 330 650 

[Mg2+]max (mg.L-1) 70 30 100 65 

[PO4
3-]max (mg.L-1) 25 27 40 60 

Microorganismes Dans le milieu liquide et en surface des échantillons sous forme de biofilm 
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Afin de concevoir des structures durables, des documents normatifs (NF EN 206/CN (AFNOR, 2014b), FD 

P 18-011 (AFNOR, 2016a)) classifient les environnements chimiquement agressifs pour le béton en trois 

classes d’agressivité croissante (XA1, XA2 et XA3) (Tableau IV - 3), et émettent des recommandations sur 

la formulation du béton à utiliser. 

Tableau IV - 3 : Extrait du Tableau 1 du fascicule de recommandations FD P 18-011 (AFNOR, 2016a) 

 

 

Pour les milieux liquides, les types d’agents agressifs ou critères d’agressivité qui sont considérés sont les 

suivants : CO2 agressif, SO4
2-, Mg2+, NH4

+, pH et titre alcalimétrique complet (TAC). 

D’après les limites figurant dans le tableau 1 du fascicule de documentation FD P 18-011 (Tableau IV - 3), 

le pH du milieu de la digestion anaérobie, les concentrations en CO2 agressif, SO4
2-, Mg2+ et le TAC, sont 

en deçà des valeurs de la classe XA1. La phase liquide des biodéchets étudiés dans cette thèse est donc 

considérée comme non agressive pour le béton du point de vue de ces agents agressifs. En revanche, la 

présence seule d’ammonium en solution dans des concentrations excédants 100 mg.L-1 (ce qui est le cas 

pour toutes les expériences effectuées, voir Tableau IV - 2) suffit pour classifier le milieu liquide de la 

méthanisation comme un environnement chimiquement très agressif, XA3. On note d’ailleurs que la 

concentration dépasse significativement la valeur seuil de la classe, et que selon les notes b et c (Tableau 

IV - 3), une protection externe (enduits, revêtements) ou interne (imprégnation) devrait être prévue. 

Cependant, la note d, stipule de prendre en compte la concentration des ions bicarbonate HCO3
- , qui est 

supérieure à la concentration en ammonium dans nos milieux (voir Tableau IV - 2). Il n’est donc pas 

nécessaire de prévoir de protections, et les dispositions XA3 suffisent. 

On peut noter cependant que d’autres agents agressifs pour le béton, identifiés lors de la digestion 

anaérobie, ne sont pas pris en compte. Notons en outre, que dans ce milieu multi-composant, la mesure 
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du pH seule ne permet pas de rendre compte de l’agressivité du milieu où des concentrations en acides 

gras volatils de plusieurs grammes par litre sont relevées en conditions normales de fonctionnement, 

alors que le pH reste neutre. En condition de dysfonctionnement, le pH était particulièrement élevé dans 

les bioréacteurs contenant l’AAS alors même que des concentrations en AGV de 3 g.L-1 étaient observées. 

Ces acides, et notamment l’acide acétique, sont responsables de la détérioration de la matrice cimentaire 

(Bertron & Duchesne, 2013; Pavlík, 1994). 

Les ions phosphate sont présents également dans le milieu et ont une réactivité significative avec la 

matrice cimentaire, comme mis en évidence dans le milieu de la digestion anaérobie (Voegel, Durban, et 

al., 2019; Voegel et al., 2016) mais également dans d’autres contextes (Secco et al., 2015). 

De plus, la digestion efficace d’un substrat traduit la présence d’une biomasse variée qui s’installe sous 

forme de biofilm directement au contact des matériaux, et croît en fonction de la charge de substrat à 

digérer. Ce mode de vie sessile semble intensifier la dégradation des matériaux cimentaires (Magniont et 

al., 2011). 

3 RESULTATS 
La Figure IV - 4 montre les aspects macroscopiques des échantillons avant l’immersion dans les 

biodéchets en digestion. Une fine couche de résine a été déposée pour permettre la détection de perte 

de matière s’il venait à s’en produire (la photographie de l’AAS a été prise avant le positionnement de la 

résine). 

 

Figure IV - 4 : Echantillons de matériaux avant insertion dans la brisure de maïs en digestion – de gauche à droite : 
pâtes de CEM I, CEM III, CAC, MKAA et AAS 

3.1 Etats de surface et modifications microstructurales 
 Fumier bovin 

La Figure IV - 5 présente l’état de surface des échantillons après le deuxième cycle et le cinquième cycle 

de digestion de fumier bovin. On observe qu’après deux cycles de digestion, la couleur des échantillons 

a changé et une fine couche biologique s’est déposée. Cette couche semble moins présente sur la pâte 

de MKAA. On note que l’échantillon de CAC présente un état de surface détérioré qui est probablement 
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dû à la préparation de l’échantillon (cure thermique à 70 °C) favorisant le séchage et une fine couche de 

surface de texture poudreuse et peu cohésive. Après 5 cycles, tous les matériaux sont recouverts d’une 

épaisse couche biologique noire. 

 

Figure IV - 5 : Echantillons de matériaux après le deuxième cycle et le cinquième cycle de digestion de fumier bovin 

La Figure IV - 6 présente les images des échantillons obtenues par MEB en mode BSE après les troisième 

et cinquième cycles. Les surfaces en contact avec le déchet en digestion se situent en haut de l’image et 

les cœurs des échantillons sont en bas. 

Les cœurs des échantillons montrent une densité élevée de grains anhydres résiduels (grains gris les plus 

clairs) alors que la couche extérieure, exposée au milieu agressif, montre des zones de gris plus foncé, 

correspondant à une diminution de la densité. La majorité des fissures observées sont probablement 

dues à la préparation de l’échantillon et à la nature plus fragile des zones externes. La pâte de CEM I 

montrait déjà une zone de plus faible densité après 3 cycles de digestion et une dissolution locale de la 

pâte a été observée après le 5ème cycle (en haut à droite de l’image). Cette dissolution pourrait être 

associée avec une concentration locale en acides élevée. 

Après le 3ème cycle, les pâtes de CEM III et CAC ont montré d’importantes fissures qui seraient plutôt dues 

à la méthode de préparation des échantillons, et notamment au sciage qui a pu endommager les zones 

externes, fragilisées par l’attaque chimique. Après le 5ème cycle, ces fissures n’apparaissaient plus mais 

on observe une zone de plus faible densité sur les échantillons de CEM III et de CAC en partie extérieure. 
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La pâte de MKAA ne montre aucun signe de détérioration après 3 cycles et seule une fine couche externe, 

d’épaisseur de quelques dizaines de micromètres, présentant une plus faible densité, est observée après 

le 5ème cycle. Au cinquième cycle, les phases anhydres sont nettement moins visibles sur l’ensemble de la 

zone observée, du fait d’un contraste moins élevé par rapport à la pâte hydratée environnante, peut-être 

du fait d’une poursuite de l’hydratation du matériau pendant l’exposition. 

 

Figure IV - 6 : Observations des différentes pâtes par microscopie électronique à balayage en mode électrons 
rétrodiffusés, après les troisième et cinquième cycles de l’expérience avec fumier bovin – la surface en contact avec 
le déchet en digestion est en haut de l’image et le cœur de l’échantillon en bas 
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 Brisure de maïs 

La Figure IV - 7 présente l’état de surface des échantillons après le deuxième cycle et le cinquième cycle 

de digestion de brisure de maïs. Après le deuxième cycle, on observe un changement de coloration assez 

léger des échantillons, à part pour l’AAS qui est entièrement recouvert d’une couche noire. Après cinq 

cycles de digestion, les échantillons de matériaux ne sont pas cette fois ci entièrement recouverts d’une 

couche biologique noire mais on remarque que les changements de couleur se sont accentués au cours 

de l’expérience avec un recouvrement qui semble plus homogène sur tous les échantillons. Une couche 

particulièrement épaisse et rugueuse est observée sur la partie supérieure de l’échantillon AAS 

(l’échantillon est horizontal lorsqu’il est immergé), recouvrant même la résine. 

 

Figure IV - 7 : Echantillons de matériaux après le deuxième cycle et le cinquième cycle de digestion de brisure de maïs 

La Figure IV - 8 (faibles grossissements, échelles différentes entre le 3ème cycle et le 5ème cycle) et la Figure 

IV - 9 (fort grossissement) présentent les observations des différentes pâtes étudiées par microscopie 

électronique à balayage en mode électrons rétrodiffusés, après le 3ème cycle et le 5ème cycle de digestion 

anaérobie de brisure de maïs. 
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Figure IV - 8 : Observations à faibles grossissements des différentes pâtes par microscopie électronique à balayage 
en mode électrons rétrodiffusés, après les troisième et cinquième cycles de l’expérience avec brisure de maïs. La 

surface en contact avec le déchet en digestion est en haut de l’image et le cœur de l’échantillon en bas. Les images 
après le 3ème cycle et le 5ème cycle ne sont pas à la même échelle
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Figure IV - 9 : Observations à fort grossissement des différentes pâtes par microscopie électronique à balayage en mode électrons rétrodiffusés, après les troisième et cinquième 
cycles de l’expérience avec brisure de maïs – la surface en contact avec le déchet en digestion est en haut de l’image et le cœur de l’échantillon en bas
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Après le 3ème cycle, les pâtes de CEM I et CEM III présentent déjà une zone extérieure significativement 

moins dense, où la majorité des phases anhydres sont dissoutes. De plus, la surface de l’échantillon de 

CEM I est très irrégulière, ce qui pourrait être le signe d’une dissolution spatialement hétérogène de la 

pâte due à l’attaque biochimique du milieu et une répartition ou activité du biofilm en surface 

inhomogène. La pâte de MKAA présente une fine couche extérieure de faible densité, et une 

microfissuration qui n’avait pas été observée jusqu’alors. Au troisième cycle, les anhydres du MKAA 

semblent moins visibles qu’après le 3ème cycle de digestion du fumier bovin (Figure IV - 6). Cela est 

probablement dû à la préparation de l’échantillon ou au réglage du contraste lors des observations. 

Sur la pâte d’AAS, on peut observer plusieurs zones : (i) une première couche extérieure de très faible 

densité apparente mais où les grains anhydres de laitier sont toujours visibles comme dans l’étude de 

Khan et al. (2018) où des phases cristallines résiduelles de particules de laitier sont observées, (ii) une 

deuxième zone plus en profondeur où la densité est plus élevée, ce qui est probablement le signe de la 

précipitation de phases néoformées, (iii) une zone de faible densité et enfin (iv) le cœur sain, avec la 

présence d’une grande quantité d’anhydres et une densité plutôt élevée. 

Au contraire des autres matériaux, la pâte de CAC ne présente pas de modifications microstructurales 

visibles après le troisième cycle. 

Après le 5ème cycle, on retrouve les mêmes phénomènes déjà observés après 3 cycles, à savoir une zone 

extérieure de très faible densité pour le CEM I et le CEM III, avec une dissolution probable de la couche 

extérieure du CEM I. Une couche extérieure de faible densité est toujours visible sur la pâte de MKAA et 

on retrouve la zonation sur la pâte d’AAS. En revanche, après 5 cycles, on observe une modification de la 

pâte de CAC avec une zone extérieure de plus faible densité. Les profondeurs de ces couches n’ont pas 

significativement évolué avec l’avancée de l’expérience. 

3.2 Modifications chimiques et minéralogiques – Fumier bovin 
Dans cette partie, les modifications chimiques et minéralogiques des échantillons de pâte seront 

présentées en détail pour tous les matériaux (CEM I et CEM III ; CAC ; MKAA) pour l’échéance à moyen 

terme et l’échéance en fin d’expérience. Une figure de synthèse est présentée au §4.1 (Figure IV - 26, 

p.192). 

3.2.1 CEM I et CEM III 
 Résultats à moyen terme 

Les profils de composition chimique des échantillons de CEM I et CEM III à moyen terme en fonction de 

la distance à la surface avec l’observation MEB du même échantillon en mode BSE sont présentés sur la 

Figure IV - 10 avec les diffractogrammes de rayons X. Des zonations ont été identifiées sur les deux 

échantillons et sont présentées sur les profils de composition chimique (zone 1 à 4). 

 



Chapitre IV – Effet des biodéchets en digestion sur les matériaux : biodétérioration des matériaux 
cimentaires dans la phase liquide d’un méthaniseur 
  

172 
 

 

Figure IV - 10 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observations 
MEB des sections polies en mode BSE & (b) analyses minéralogiques des pâtes de CEM I et CEM III à moyen terme – 
fumier bovin 

Du cœur sain à la surface extérieure, la zonation des pâtes se présente comme suit : 

La zone 1 correspond à la zone saine (C/S = 2,9 pour le CEM I et C/S = 2,5 pour le CEM III). Les images 

MEB montrent de la pâte de ciment non altérée où des grains anhydres blancs de haute densité sont 

entourés de pâte hydratée grise. Les pâtes sont principalement composées de calcium et de silicium avec 

des teneurs moindres en aluminium, soufre et fer. Les analyses minéralogiques montrent des pics 
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correspondant aux phases hydratées et aux phases anhydres : portlandite, ettringite, C2S, C3S et C4AF et 

aussi merwinite C3MS2 pour la pâte de CEM III. 

La zone 2 a une épaisseur de 400 µm et montre un léger enrichissement en soufre. La teneur relative en 

silicium diminue dans cette zone alors que celle de l’aluminium augmente. La légère intensification des 

pics d’ettringite dans cette zone suggère que, comme dans l’étude de Voegel et al. (2016), 

l’enrichissement en soufre pourrait provenir de la précipitation secondaire d’ettringite dans cette zone. 

Cette précipitation secondaire d’ettringite est classiquement observée dans les zones de transition des 

matrices cimentaires exposées à la lixiviation à cause de la diffusion des sulfates provenant de la zone 

altérée (Bertron, Duchesne, et al., 2005a; Faucon et al., 1998). Dans cette zone, la quantité totale 

d’oxydes reste constante. 

La zone 3 a une épaisseur d’environ 200 µm pour la pâte de CEM I et 180 µm pour la pâte de CEM III. Elle 

est caractérisée par la diminution des teneurs en calcium et en soufre et la teneur totale en oxydes 

diminue en conséquence de la forte diminution du CaO. Dans cette zone, les images MEB montrent une 

densité très faible et une couche hétérogène. Les analyses DRX montrent la précipitation des carbonates 

de calcium calcite et vatérite, associée à une diminution de l’intensité des pics associés aux phases 

initiales. Cela suggère une combinaison de phénomènes de dissolution/précipitation.  

La zone 4, d’environ 30 µm, est marquée par l’augmentation soudaine de la teneur en phosphore – de 0 

à 1,25 % dans la pâte de CEM I et de 0 à 1 % pour la pâte de CEM III. Cette zone montre aussi la diminution 

des teneurs en CaO, SiO2 et du total des oxydes. A moyen terme, les seules phases cristallisées restantes 

en surface sont les carbonates de calcium calcite et vatérite. On ne détecte aucune phase cristallisée 

contenant du phosphore. Les phases phosphoriques sont donc probablement précipitées sous forme de 

phases amorphes tels que le phosphate de calcium amorphe, précurseur de l’hydroxyapatite (Voegel et 

al., 2016).  
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 Résultats en fin d’expérience 

Les profils de composition chimique des échantillons de CEM I et CEM III à la fin de l’expérience avec 

l’observation MEB du même échantillon sont présentés sur la Figure IV - 11 ainsi que les 

diffractogrammes de rayons X. 

 

Figure IV - 11 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observations 
MEB des sections polies en mode BSE & (b) analyses minéralogiques des pâtes de CEM I et CEM III à la fin de 
l’expérience – fumier bovin 
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Alors que les échantillons ont subi deux cycles supplémentaires de digestion anaérobie, le profil de 

composition chimique du CEM I ne montre pas de différence significative entre le cœur sain et l’extérieur. 

Pourtant, les images MEB montrent une dégradation de l’échantillon avec une perte de densité, des 

fissures, et la dissolution de grains anhydres au moins jusqu’à une profondeur de 500 µm. Ces 

observations et l’aspect de l’échantillon laissent penser qu’il y a eu une dissolution de la zone externe, 

probablement locale et sur une épaisseur d’environ 100 µm. Les analyses chimiques ne permettent pas 

de différencier les zones 1 à 4, les zones ont donc été établies en fonction des variations de la composition 

minéralogique. Le profil de composition chimique de l’échantillon de CEM III permet de délimiter la zone 

2, de plus de 400 µm, où la teneur en soufre augmente. La zone 3, d’environ 150 µm d’épaisseur, montre 

la diminution de la teneur en soufre, en Al2O3, en SiO2 et du total des oxydes, ainsi que l’augmentation 

de la teneur en CaO. 

La zone 4 est visible sur les deux types d’échantillon grâce à l’augmentation significative de la teneur en 

phosphore de 0 % à 0,7 % associée à la diminution de la teneur totale en oxydes. Aucune phase cristalline 

contenant du phosphore n’est détectée. Cette zone est d’environ 40 µm pour l’échantillon de CEM I et 

30 µm sur celui de CEM III. 

Les analyses DRX montrent que les phases initiales sont graduellement et totalement dissoutes au profit 

des carbonates de calcium. Plus précisément, les différentes analyses effectuées à différentes 

profondeurs ont permis d’identifier la présence de calcite en profondeur (jusqu’à environ 350 µm) alors 

que la vatérite apparaît plus proche de la surface à environ 150 µm de profondeur. 

La carbonatation intense du matériau a probablement réduit le phénomène d’enrichissement en soufre 

dans la zone de transition, qui n’est plus visible à cette échéance, et lissé la courbe du calcium par 

phénomène de dissolution et précipitation. 

 Réactivité du magnésium 

Dans le chapitre précédent, des concentrations de plusieurs dizaines de mg.L-1 de Mg2+ ont été relevées 

en solution. Des cartographies EDS ont été acquises sur les zones externes des échantillons de pâtes de 

ciments exposées aux biodéchets, afin d’identifier une éventuelle réactivité de cet ion vis-à-vis des 

matrices cimentaires. Aucune modification n’a pu être observée sur les pâtes de CEM I, et cela quelle que 

soit l’échéance. En revanche, les pâtes de CEM III montrent des « nodules » riches en magnésium dans la 

partie extérieure de la pâte, et de faible densité en regard de la pâte environnante telle que mise en 

évidence par l’image en mode BSE (Figure IV - 12). Ces nodules sont observés à des profondeurs 

comprises entre 50 et 150 µm à la fin du 1er cycle et 150 et 250 µm à la fin du 5ème cycle. Ils n’étaient pas 

observés dans les échantillons témoins, ni dans des zones plus en profondeur des échantillons exposés.  
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Figure IV - 12 : Nodules enrichis en magnésium dans la pâte de CEM III après le premier et le cinquième cycle de 
digestion – fumier bovin 

3.2.2 CAC 
 Résultats à moyen terme 

La Figure IV - 13 présente les modifications structurales (MEB), chimiques (EPMA) et minéralogiques 

(DRX) de l’échantillon de CAC à moyen terme. 

Après 3 cycles d’exposition au biodéchet, seules deux zones ont été identifiées grâce aux profils de 

composition chimique. 

La zone 1 correspond à la zone saine de l’échantillon, et est principalement constituée de calcium et 

d’aluminium. Le cœur sain est composé de katoite (C3AH6), gibbsite (AH3), gehlenite (C2AS), mayenite 

(C12A7), C2AH8 et d’aluminate de calcium (CA). 

La zone 2 montre une légère diminution de la teneur totale en oxydes, et se caractérise par la chute de 

la teneur en SiO2. L’image MEB montre une densité plus faible dans cette zone. Cela pourrait être le 

résultat de phénomènes de dissolution et précipitation. L’analyse DRX montre la précipitation des 

carbonates de calcium, aragonite, vatérite et calcite, en surface et un enrichissement en CA et gehlenite 

quand on se rapproche de la surface, ce qui pourrait expliquer la teneur en calcium élevée et 

l’augmentation de la teneur en oxydes totale lorsqu’on se rapproche de la surface. La présence 

d’aragonite pourrait être due à la carbonatation de la katoite (Goñi & Guerrero, 2003). A ce stade de 

l’étude, les phases initiales cristallines sont toujours présentes en surface. Aucune phase cristalline ne 

contenant du phosphore n’est détectée. 
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Figure IV - 13 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation MEB 
de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CAC à moyen terme – fumier bovin 

 Résultats en fin d’expérience 

Les profils de composition chimique de l’échantillon de CAC à la fin de l’expérience avec l’observation 

MEB du même échantillon sont présentés sur la Figure IV - 14 ainsi que les diffractogrammes de rayons 

X. 

 

Figure IV - 14 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation MEB 
de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CAC à la fin de l’expérience – fumier 
bovin 



Chapitre IV – Effet des biodéchets en digestion sur les matériaux : biodétérioration des matériaux 
cimentaires dans la phase liquide d’un méthaniseur 
  

178 
 

Après le cinquième cycle, la zone 2 montre une diminution plus importante de la teneur totale en oxydes, 

avec la diminution des teneurs en calcium, aluminium et silicium. Grâce aux analyses DRX, les carbonates 

de calcium sont détectés plus en profondeur que l’échéance à moyen terme. La teneur en silicium 

augmente lorsqu’on se rapproche de la surface ce qui peut s’expliquer par la présence de gehlenite (C2AS) 

en surface de l’échantillon. Une troisième zone d’une épaisseur de 30 µm est détectée, caractérisée par 

la présence du pic de phosphore avec une augmentation de 0 % à 1,5 %. Pour autant, aucune phase 

cristalline ne contenant du phosphore n’est détectée. 

3.2.3 MKAA 
Les profils de composition chimique du MKAA à moyen terme et à la fin de l’expérience ainsi que les 

analyses minéralogiques en fin d’expérience sont présentés sur la Figure IV - 15. 

 

Figure IV - 15 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA), observations MEB des 
sections polies en mode BSE et évolution de la teneur en Na2O et K2O (EPMA) à moyen terme et en fin d’expérience 
& analyses minéralogiques de la pâte de MKAA à la fin de l’expérience – fumier bovin 
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A tous les stades de l’expérience, l’échantillon de MKAA ne semble pas présenter de dégradation notable, 

à part sur une fine couche extérieure (50 µm après le 3ème cycle et 90 µm à la fin de l’expérience). Cette 

zone présente une chute de la teneur de tous les oxydes ainsi qu’une forte perte de densité, identifiée 

par un gris plus sombre sur l’image MEB. Aucun enrichissement en phosphate n’est observé. 

Les analyses DRX de l’échantillon de MKAA étaient identiques après les troisième et cinquième cycles, et 

à toutes les profondeurs de l’échantillon. La phase cristalline majoritaire est le quartz (environ 45 %), 

mais on retrouve aussi les phases suivantes : hématite, calcite, anatase et mullite. Aucune modification 

minéralogique n’a pu être identifiée par analyses DRX. Il est probable que la nature principalement 

amorphe du matériau ne permette pas d’identifier toutes ses modifications minéralogiques. 

On observe une diminution de la teneur en sodium et potassium uniquement dans la zone dissoute 

identifiée plus haut soit sur 50 et 90 µm respectivement à moyen terme et en fin d’expérience. Aucune 

accumulation de potassium n’est observée. Il faut noter cependant que ces analyses sont des analyses 

du solide, et ne tiennent pas compte de la composition de la solution porale, riche en alcalins. En 

revanche, il semblerait que le départ des alcalins de la solution porale n’ait pas déstabilisé les alcalins 

fixés au solide au-delà de la zone dégradée. 

3.3 Modifications chimiques et minéralogiques – Brisure de maïs 
Dans cette partie, les modifications chimiques et minéralogiques des échantillons de pâtes exposées au 

biodéchet brisure de maïs seront présentées en détail pour tous les matériaux (CEM I ; CEM III ; AAS ; 

CAC ; MKAA) pour l’échéance à moyen terme et l’échéance en fin d’expérience. Une figure de synthèse 

est présentée au §4.1 (Figure IV - 27, p.193). 

3.3.1 CEM I 
 Résultats à moyen terme 

La Figure IV - 16 présente (a) le profil de composition chimique de la pâte de CEM I à moyen terme 

associée à une image MEB ainsi que (b) les analyses minéralogiques de la pâte en fonction de la 

profondeur. Afin d’être cohérent entre les différents échantillons de CEM I, CEM III et AAS qui présentent 

des mécanismes similaires mais avec des intensités différentes, des lettres (A à E) ont été utilisées pour 

établir la zonation. Ainsi, chaque zone correspond à un phénomène identifié. La zonation se présente 

comme suit pour cet échantillon : 

La zone A correspond à la zone saine (C/S = 2,9). La pâte est principalement composée de calcium, avec 

des phases cristallisées classiquement rencontrées pour une pâte de CEM I saine (portlandite, ettringite, 

brownmillerite, C3S, C2S, C3A). L’image MEB montre une matrice dense avec la présence de grains 

anhydres résiduels. Même si aucune modification chimique ou minéralogique n’est détectée, on observe 

cependant sur l’image MEB une pâte de faible densité (apparaissant plus foncée sur l’image) entre 400 

et 1000 µm et la précipitation de calcite (CaCO3) aux dépens de la portlandite (CH) sur le diffractogramme 

à 660 µm de profondeur.  

La zone B (C/S = 3,1) est marquée par la diminution de la teneur totale en oxydes sur 400 µm, associée à 

la diminution des taux de CaO et de SiO2. Dans cette zone, la pâte est principalement constituée de 

carbonates de calcium, calcite et vatérite, associés aux anhydres C3S et C3A. 

La zone E, de 200 µm, est marquée par la chute de la teneur totale en oxydes, associée à la chute des 

teneurs en CaO, SiO2, Al2O3 et SO3. Les variations importantes des teneurs en oxydes dans cette zone sont 
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le signe d’une composition très hétérogène. En effet, l’image MEB montre une zone globalement de 

faible densité, avec des variations de la nuance de gris et donc de la densité au sein même de la zone. 

Cette zone est aussi le siège de l’augmentation de la teneur en P2O5, qui passe de 0 % à 1,76 %. Aucune 

phase cristallisée contenant du phosphore n’est détectée. D’un point de vue minéralogique, cette zone 

serait composée principalement de calcite et vatérite mais on observe aussi de la brownmillerite alors 

même que la plupart des autres grains anhydres ont été dissous. 

Aucun enrichissement local en magnésium n’a été observé grâce aux cartographies EDS ou aux pointés 

EPMA. 

 

Figure IV - 16 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation MEB 
de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CEM I à moyen terme – brisure de maïs 

 Résultats en fin d’expérience 

La Figure IV - 17 présente les modifications microstructurales (MEB), chimiques (EPMA) et minéralogiques 

(DRX) de la pâte de CEM I à la fin de l’expérience avec la brisure de maïs. Une zonation a été établie sur 

la base des modifications chimiques de l’échantillon. 

La zone A correspond à la zone saine (C/S = 3,0), avec une composition chimique et minéralogique 

habituellement rencontrée pour une pâte de CEM I. Elle apparaît à partir d’environ 600 µm de 

profondeur, comme lors des observations en milieu d’expérience. 

La zone B (C/S = 3,1), d’environ 280 µm, est marquée par la diminution de la teneur totale en oxydes, 

associée à la diminution de la teneur en CaO. Cette zone est le siège de la précipitation de calcite et 

vatérite (en faible proportion). La microstructure de cette zone ne semble pas différente de la pâte saine. 

La zone D (C/S = 3,0), d’une épaisseur d’environ 150 µm montre à la fois la stabilisation des teneurs en 

oxydes totale et en calcium, et la dissolution totale du SO3 dont la teneur tombe à 0 %. On observe aussi 

sur l‘image MEB une structure moins dense, avec une dissolution des grains anhydres. La portlandite est 

totalement dissoute dans cette zone au profit des carbonates de calcium calcite et vatérite. On retrouve 

encore, la brownmillerite, le C3S et le C2S. 
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La zone E, qui est la zone extérieure de 150 µm environ, montre un enrichissement en phosphore de 0 % 

à 1,4 % et la chute importante du la teneur totale en oxydes et particulièrement de la teneur en calcium. 

Les teneurs en aluminium et silicium augmentent de manière relative sur les micromètres les plus 

extérieurs, qui s’apparenteraient donc à un gel silico-alumineux. D’un point de vue minéralogique, les 

carbonates de calcium calcite et vatérite sont les phases principalement cristallisées même si la 

brownmillerite persiste. 

A nouveau, aucun enrichissement local en magnésium n’a été observé. 

 

Figure IV - 17 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation MEB 
de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CEM I à la fin de l’expérience – brisure 
de maïs 

3.3.2 CEM III 
 Résultats à moyen terme 

La Figure IV - 18 présente les analyses du solide de la pâte de CEM III en milieu d’expérience (brisure de 

maïs). La zonation établie est la suivante : 

La zone A correspond à la zone saine (C/S = 1,65). Elle est principalement composée de calcium avec de 

nombreuses phases anhydres ou hydratées (portlandite, ettringite, hydrotalcite, merwinite, C3S, C2S, C3A, 

C4AHx). 

La zone B (C/S = 1,8), d’environ 150 µm, est le siège de la diminution du total des oxydes, associée à la 

diminution importante de la teneur en SO3 (de 5,5 % à 1,6 %) mais aussi à la diminution de la teneur en 

calcium. D’un point de vue structural et minéralogique, aucune modification n’est observée.  

Dans la zone D (130 µm) (C/S = 1,7), les teneurs en oxydes sont stables, avec une teneur en SO3 faible. La 

structure de la pâte semble légèrement moins dense et les diffractogrammes DRX montrent la 

précipitation des carbonates de calcium calcite et vatérite, la présence d’ettringite et la diminution des 

pics de portlandite. 

Enfin, les 200 µm extérieurs forment la zone E, où une diminution importante de la densité de la pâte de 

CEM III (plus foncée sur l’image MEB) est observée. Elle est associée à la diminution de la teneur totale 

en oxydes et la diminution de chacun des oxydes. A nouveau, des grandes variations de composition sont 
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observées ainsi que l’augmentation significative de la teneur en P2O5 (de 0 % à 1,5 %). On ne détecte 

aucune phase cristallisée contenant du phosphore. 

 

Figure IV - 18 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation MEB 
de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CEM III à moyen terme – brisure de maïs 

 Résultats en fin d’expérience 

La Figure IV - 19 présente les résultats des analyses de l’échantillon de pâte de CEM III après 5 cycles 

d’immersion dans la brisure de maïs inoculée. Les modifications chimiques de l’échantillon en fonction 

de la profondeur ont permis d’établir une zonation comme suit. 

La zone A correspond au cœur sain (C/S = 1,75), avec une composition classique pour une pâte de CEM 

III. 

La zone B (C/S = 1,6) fait plus de 600 µm d’épaisseur et est le siège d’une décalcification progressive 

associée à un léger enrichissement en soufre. La teneur totale en oxydes varie peu et la teneur en SiO2 

augmente de manière relative. D’un point de vue minéralogique, seules quelques différences d’intensité 

des pics ont été observées entre le cœur sain et cette zone. 

Dans la zone C (C/S = 1,65), d’une épaisseur de 290 µm, la teneur en calcium augmente de 26 % à 38 % 

alors que la teneur en SO3 diminue de 4 % à 1 %. Relativement, la teneur en silicium diminue. Les grandes 

variations de la composition ainsi que la composition minéralogique indiquent que cette zone est le siège 

de phénomènes de dissolution/précipitation. La microstructure du matériau ne semble pas 

significativement modifiée même si des zones de densité moindres sont observées. 

La zone D (C/S = 1,7) est une zone intermédiaire d’environ 150 µm, où les teneurs en CaO, SiO2 et Al2O3 

varient peu, ainsi que la teneur totale en oxydes. Il n’y a presque plus de SO3 dans cette zone, mais on 

observe un enrichissement en P2O5 de 0 % à 0,7 %. Cette zone présente une densité plus faible que la 

pâte saine, avec une dissolution des grains anhydres. Elle est principalement constituée des carbonates 

de calcium vatérite et calcite. 

La zone E, de 120 µm, montre un enrichissement en phosphore de 0,1 % à 2,2 % et une forte 

décalcification de 40 % à 20 %. La teneur totale en oxydes et la densité de la pâte, diminuent 

significativement. La calcite et la vatérite sont les phases les plus présentes en extrême surface mais le 
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matériau semble plus amorphe en profondeur (0,08 mm) avec une intensité des pics bien moindre. 

L’ettringite, la brownmillerite et les silicates de calcium sont encore présents en faible quantité à 0,08 

mm de profondeur. Aucune phase contenant du phosphore n’est détectée. 

 

Figure IV - 19 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation MEB 
de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CEM III à la fin de l’expérience – brisure 
de maïs 

 Réactivité du magnésium 

Les concentrations en magnésium dans le milieu étaient similaires dans la brisure de maïs en digestion 

et dans le fumier bovin en digestion. Pourtant, les occurrences d’enrichissement en Mg sont beaucoup 

moins fréquentes que pour le CEM III exposé au fumier bovin, comme le montre la Figure IV - 20. Aucun 

enrichissement n’a d’ailleurs pu être observé sur les échantillons prélevés après le cinquième cycle. Pour 

cette raison, les cartographies du cinquième cycle ne sont pas présentées ici. 

 

Figure IV - 20 : Nodules enrichis en magnésium dans la pâte de CEM III après le premier et le deuxième cycle de 
digestion – brisure de maïs 

Sur la Figure IV - 20, on observe des zones enrichies en magnésium dans la partie extérieure de la pâte, 

et l’image BSE met en évidence une faible densité au regard de la zone environnante. Ces nodules sont 

relativement plus riches en magnésium qu’en silicium, et pourraient être associés à des M-S-H. 
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3.3.3 AAS 
La pâte d‘AAS a uniquement été testée lors de l’expérience avec la brisure de maïs. 

 Résultats à moyen terme 

La Figure IV - 21 présente les modifications structurales, chimiques et minéralogiques de la pâte d’AAS à 

moyen terme de l’expérience avec la brisure de maïs. Les profils de modifications chimiques ont permis 

d’identifier plusieurs zones (de A à E). 

- La zone A correspond au cœur sain, la calcite y est la principale phase cristallisée avec 

l’hydrotalcite, la tobermorite et les C-S-H. Comme dans l’étude de Voegel (2017), les teneurs en 

CaO et SiO2 sont équivalentes (environ 25 – 35 %), soit un rapport C/S voisin de 1 correspondant 

aux phases hydratées C-S-H principalement présentes dans les liants alcali-activés (Shi et al., 

2006). On retrouve des phases aluminosilicates de calcium alcalines amorphes (C-(N)-A-S-H) qui 

résultent de l’activation du laitier : ce gel amorphe est formé des principaux constituants 

apportant la résistance mécanique à la microstructure, ils sont représentés par de légères bosses 

à 25 et 35° (Khan et al., 2018). La part d’oxydes analysée est d’environ 75 %. On observe 

cependant une chute importante de la teneur en sodium dans cette zone, considérée comme 

saine. 

- La zone B, qui commence à environ 900 µm de profondeur, est marquée par l’amorçage de la 

décalcification (de 33 à 25 %), associé à une augmentation des teneurs relatives en aluminium, 

silicium et magnésium. Dans cette zone, on détecte de la vatérite et du monohydrotalcite en plus 

des phases initialement présentes. La diminution de la teneur en sodium continue dans cette 

zone. 

- La zone C fait 200 µm et montre la diminution de la teneur en oxydes totale (de 69 à 63 %), avec 

la diminution des teneurs en aluminium, silicium, sodium et magnésium ainsi que l’augmentation 

de la teneur en calcium (de 25 à 38 %) et potassium. Cette zone ne présente pas de modification 

minéralogique importante par rapport à la précédente mais montre une densité légèrement plus 

importante : elle est probablement le siège d’une précipitation de carbonates de calcium. 

- La zone D d’environ 200 µm est une zone de transition où les teneurs en CaO, SiO2, Al2O3 et teneur 

totale en oxydes varient peu. La densité de cette zone semble légèrement plus faible, et on y 

observe un enrichissement en P2O5 (de 0,3 à 1,3 %). On observe un enrichissement important en 

sodium et en potassium dans cette zone. D’après les analyses du milieu (voir chapitre III, Tableau 

III - 9) le sodium serait essentiellement d’origine endogène, alors que le potassium pourrait être 

d’origine endogène et exogène. 

- Enfin, la zone E, de 180 µm, présente une faible densité avec la diminution des teneurs de tous 

les oxydes, et un enrichissement important en phosphore (jusqu’à 2,8 % de P2O5). La surface 

extérieure est principalement composée de calcite et vatérite. Aucune phase cristalline 

contenant du phosphore n’est détectée. Les teneurs en sodium et potassium restent élevées 

dans cette zone, et diminuent fortement à l’approche de la surface. 
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Figure IV - 21 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA), observation MEB 
de la section polie en mode BSE et évolution de la teneur en Na2O et K2O (EPMA) & (b) analyses minéralogiques de 
la pâte d’AAS à moyen terme – brisure de maïs 

 Résultats en fin de l’expérience 

La Figure IV - 22 présente les modifications structurales (MEB), chimiques (EPMA) et minéralogiques 

(DRX) de la pâte d’AAS après 5 cycles de digestion anaérobie de brisure de maïs. 

Cinq zones (de A à E) ont pu être identifiées grâce aux modifications chimiques et structurales. 

La zone saine (zone A) est observée à 980 µm de profondeur. Après cela, la zone B, de 530 µm d’épaisseur, 

ne présente pas de modification minéralogique significative mais est le siège de la décalcification de la 

matrice (de 32 à 26 %). On observe d’ailleurs une pâte légèrement plus foncée sur l’image MEB, signe 

d’une plus faible densité. La zone C, d’une épaisseur de 190 µm, présente une densification de la matrice, 

associée à une hausse de la teneur en calcium importante (de 26 à 36 %) et probablement une 

précipitation de carbonates de calcium. Sur environ 200 µm (zone D), la densité de la pâte est bien plus 

faible, les teneurs en calcium, aluminium et silicium restent stables alors qu’on observe la diminution de 

la teneur en MgO (de 5 à 2 %) et un enrichissement en phosphore (jusqu’à 1,9 %). La pâte y est 

principalement constituée de carbonates de calcium. Les 100 µm externes (zone E) sont très peu denses 

et on y observe la diminution de la teneur de tous les oxydes ainsi qu’un enrichissement plus important 

en phosphore, dont la teneur atteint 4,6 %. D’un point de vue minéralogique, les seules phases 

cristallisées en surface sont les carbonates de calcium calcite et vatérite, et aucune phase cristallisée 

contenant du phosphore n’est détectée. 
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La tendance des variations des teneurs en sodium et potassium dans la pâte d’AAS varie peu entre le 

troisième cycle et le cinquième cycle. On retrouve une diminution de la teneur en sodium de la zone A à 

C (avec une teneur initiale en sodium plus faible qu’après le 3ème cycle, du fait de la lixiviation de cet 

élément), et un enrichissement en sodium et potassium dans les zones D et E. 

Ces courbes (Figure IV - 21 et Figure IV - 22) pourraient traduire une lixiviation de ces éléments vers 

l’extérieur, puisqu’ils sont retrouvés dans le milieu liquide en concentrations plus élevées que pour les 

bioréacteurs témoins (voir chapitre III, Tableau III - 9). On note cependant que les concentrations sont 

très faibles en comparaison aux concentrations observées dans le MKAA (Figure IV - 15 et Figure IV - 25). 

 

Figure IV - 22 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA), observation MEB 
de la section polie en mode BSE et évolution de la teneur en Na2O et K2O (EPMA) & (b) analyses minéralogiques de 
la pâte d’AAS en fin d’expérience – brisure de maïs 

3.3.4 CAC 
 Résultats à moyen terme 

La Figure IV - 23 présente les modifications structurales (MEB), chimiques (EPMA) et minéralogiques 

(DRX) de la pâte de CAC à moyen terme de l’expérience avec la brisure de maïs. 

Comme pour l’expérience avec le fumier bovin, seules deux zones ont été identifiées. 

La première zone correspond à une pâte saine. La deuxième zone, d’une épaisseur de 150 µm, montre la 

diminution de la teneur totale en oxydes avec une diminution significative des teneurs en calcium et 

aluminium, ainsi qu’un enrichissement en phosphore, alors qu’aucune phase cristalline contenant du 

phosphore n’a été détectée. De manière relative, c’est la teneur en silicium qui augmente dans cette 

zone, dont la densité semble légèrement plus faible qu’en profondeur de l’échantillon. Même si les 
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variations chimiques en profondeur ne semblent pas significatives, on observe des variations de la 

minéralogie de l’échantillon au-delà de 150 µm de profondeur : du cœur vers la surface, on observe une 

progressive diminution de l’intensité des pics de C3AH6 et d’AH3 associée à une augmentation de 

l’intensité des pics de gehlenite C2AS d’abord puis d’aluminate de calcium CA. On observe aussi la 

précipitation de vatérite en surface. 

Figure IV - 23 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation 
MEB de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CAC à moyen terme – brisure de 
maïs 

 Résultats en fin d’expérience 

La Figure IV - 24 présente les analyses chimiques (EPMA), minéralogiques (DRX) et les images MEB de la 

pâte de CAC après 5 cycles dans la brisure de maïs inoculée.  

 

Figure IV - 24 : (a) Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA) et observation MEB 
de la section polie en mode BSE & (b) analyses minéralogiques de la pâte de CAC à la fin de l’expérience – brisure de 
maïs 
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A la fin de l’expérience, la zone 2, d’environ 200 µm, est marquée par la diminution de la teneur totale 

en oxydes associée à la diminution de la teneur en calcium et du silicium. De la calcite et de l’aragonite 

sont détectées dans cette zone. La zone 3, d’environ 160 µm, montre un enrichissement en phosphore 

important de 0 % à 4,1 %, une composition erratique et une forte perte de densité même si des grains 

anhydres sont toujours présents. La composition minéralogique de l’échantillon varie de manière 

identique à celle de l’échantillon à moyen terme, c’est-à-dire une diminution de l’intensité des pics de 

C3AH6 au profit de la gehlenite et de l’aluminate de calcium. On retrouve de la calcite en surface, mais 

pas de phase cristallisée contenant du phosphore. On note cependant que l’AH3 cristallisé semble plus 

présent en surface que lors de la précédente échéance. 

3.3.5 MKAA 
La Figure IV - 25 présente les modifications de composition chimique des échantillons de MKAA immergés 

dans de la brisure de maïs après 3 et 5 cycles respectivement. Les analyses minéralogiques étant 

identiques à celles effectuées lors de l’expérience avec le fumier bovin, elles ne sont pas rappelées (voir 

Figure IV - 15). 

 

Figure IV - 25 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (EPMA), observations MEB des 
sections polies en mode BSE et évolutions de la teneur en Na2O et K2O (EPMA) à moyen terme et en fin d’expérience 
pour la pâte de MKAA – brisure de maïs 

Les compositions chimiques n’ont permis de différencier que deux zones sur ces échantillons. On 

remarque que les analyses EPMA sont très similaires que ce soit après 3 ou 5 cycles. La zone 2 montre la 

diminution significative de la teneur totale en oxydes avec la diminution des teneurs en silicium, calcium 

et aluminium. On observe une baisse de densité dans cette zone extérieure suite à la dissolution de la 

pâte. 
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Comme pour l’expérience avec le fumier bovin, on observe sur la Figure IV - 25 une chute des teneurs en 

Na2O et K2O uniquement dans la zone extérieure dégradée, soit ici environ sur les 100 µm extérieurs. 

4 DISCUSSION 
Dans cette partie, après une synthèse des résultats, les mécanismes de dégradations de chacun des 

matériaux de l’étude pour les deux biodéchets en digestion vont être décrits, analysés, et comparés avec 

la bibliographie disponible. Le dernier paragraphe (§4.6) fera l’objet d’une analyse des détériorations en 

regard de la composition des milieux et du contexte normatif. 

4.1 Synthèse des résultats 
Nous reportons ci-après les caractéristiques principales des biodéchets analysés au cours de leur 

digestion anaérobie pendant 5 cycles (report du Tableau IV - 2). 

Substrat Fumier bovin Brisure de maïs 

Matériaux CEM I, CEM III, CAC MKAA CEM I, CEM III, CAC MKAA, AAS 

pH 
7 – 7,5 

(pHmax = 9) 

7,5 – 8 

(pHmax = 9,5) 

6,5 – 7,5 

(pHmin = 6) 

6,8 – 7,8 

(pHmax = 9,5) 

[AGV]max (mg.L-1) 300 1600 2000 7100 

[CO2 dissous] (mg.L-1) 1000 – 2000 1000 – 2000 600 – 1400 1400 – 2200 

TACmin (mé.L-1) 32 32 12 12 

[NH4
+]max (mg.L-1) 750 400 330 650 

[Mg2+]max (mg.L-1) 70 30 100 65 

[PO4
3-]max (mg.L-1) 25 27 40 60 

Microorganismes Dans le milieu liquide et en surface des échantillons sous forme de biofilm 

  

Ces résultats ne sont pas directement comparables aux résultats de Voegel et al. (2017; 2016; 2019) car 

les expériences étaient menées sur deux cycles, et l’inoculum utilisé y était moins adapté à la digestion 

anaérobie, ce qui a engendré des biomasses différentes et une accumulation d’AGV.  

Les synthèses des modifications chimiques et minéralogiques des pâtes de CEM I, CEM III, CAC, MKAA et 

AAS après 3 et 5 cycles de digestion anaérobie sont présentées sur la Figure IV - 26 (fumier bovin) et la 

Figure IV - 27 (brisure de maïs). 

Le Tableau IV - 4 rassemble les profondeurs modifiées après le 3ème cycle et le 5ème cycle d’après les 

analyses des modifications chimiques des pâtes de CEM I, CEM III, AAS, CAC et MKAA (EPMA), pour la 

digestion du fumier bovin et de la brisure de maïs. 

 

Analyse de l’agressivité des milieux au regard de leur composition 

L’analyse des milieux dans le chapitre III (résumée au Tableau IV - 2) a montré que les processus de 

digestions des deux biodéchets utilisés dans cette étude ont mené à des compositions différentes, 

notamment en termes de concentrations en AGV : les concentrations en AGV observées dans la brisure 

de maïs en digestion étaient environ 6 fois plus élevées au premier cycle que pour la digestion du fumier 

bovin. La brisure de maïs étant un biodéchet plus rapidement hydrolysable que le fumier bovin, la 
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quantité de biomasse, bien qu’elle n’ait pas été quantifiée, était aussi probablement plus élevée dans le 

cas de la brisure de maïs. Le pH du milieu était légèrement inférieur dans le biodéchet maïs 

comparativement au fumier, pour les matériaux CEM I, CEM III et CAC. Par ailleurs, les concentrations en 

CO2 dissous étaient légèrement supérieures dans le fumier bovin pour les matériaux CEM I, CEM III et 

CAC, et le TAC nettement supérieur. La concentration en ammonium du milieu était sensiblement 

supérieure dans le fumier bovin par rapport au maïs pour ces trois matériaux. L’effet du biofilm, en terme 

de concentrations locales en agents agressifs n’a lui, pas été quantifié. A la lumière de ces résultats, il est 

difficile de se prononcer a priori sur l’agressivité supérieure de l’un ou l’autre des biodéchets. 

 

Considérations sur l’agressivité du milieu au regard de son effet sur les matériaux 

Si les biodéchets ont été sélectionnés par leurs caractéristiques différentes (potentiel méthanogène et 

rapidité d’hydrolyse notamment), les différences entre brisure de maïs et fumier bovin ne sont pas très 

marquées en termes de profondeurs dégradées et dépendent de la nature du matériau (Tableau IV - 4). 

Pour le CEM III, le CAC et le MKAA, la plus forte agressivité du maïs en termes de profondeur dégradée 

est notée en fin d’expérience, mais à moyen terme, le CEM III et le CAC présentaient une profondeur 

dégradée plus faible dans la brisure de maïs comparativement au fumier bovin. Les modifications 

chimiques de la pâte d’AAS immergée dans la brisure de maïs inoculée sont très semblables à celles 

observées en fin d’expérience sur la pâte de CEM III. 

Cependant, il avait été noté sur la Figure IV - 9 que les pâtes de CEM I et CEM III immergées dans la brisure 

de maïs inoculée avaient probablement subi une dissolution, ce qui pourrait fausser la mesure des 

profondeurs dégradées. De plus, il apparaît clairement grâce aux images MEB que la lixiviation due au 

milieu liquide de la digestion anaérobie a endommagé de manière plus importante les pâtes immergées 

dans la brisure de maïs inoculée puisque les zones extérieures de ces échantillons présentent une plus 

faible densité liée notamment à une décalcification plus intense en surface. Les pâtes de CAC et MKAA 

ont elles aussi subi une agression légèrement plus forte dans la brisure de maïs. 

Ainsi, en considérant l’intensité de l’altération, le maïs semble être le biodéchet le plus agressif, et dans 

ce cas, la concentration en acides organiques générée par la phase d’hydrolyse pourrait jouer un rôle 

dans cette intensification. 

 

Considérations sur les performances relatives des matériaux étudiés 

Au cours des expériences, les pâtes de CEM I et CEM III ont présenté des modifications chimiques et 

minéralogiques plus importantes que les pâtes de CAC ou MKAA, notamment liées à la décalcification de 

la matrice cimentaire et la dissolution des phases initiales. En outre, les profondeurs dégradées des pâtes 

de CEM III et AAS étaient bien supérieures aux autres matériaux à la fin de l’expérience avec la brisure de 

maïs. Les pâtes de CAC, malgré une profondeur dégradée plus importante en fin d’expérience pour la 

digestion de la brisure de maïs que pour la digestion du fumier bovin, restent denses et cohérentes au 

cours des expériences et leur surface est toujours composée des phases cristallisées initialement 

présentes dans le matériau sain. Par ailleurs, les échantillons de MKAA ont semblé montrer un 

comportement très stable face à l’attaque biochimique, avec une très faible profondeur dégradée. 
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Ainsi, une tendance de résistance à l’attaque par les biodéchets en digestion peut être établie sur la 

base des résultats de cette étude : 

CEM III et AAS < CEM I < CAC < MKAA. 

 

Mécanismes d’altérations généraux 

Pour tous les matériaux cimentaires, on retrouve principalement des phénomènes de décalcification et 

de carbonatation dont les mécanismes et effets relatifs dépendent de l’échéance, de la nature du 

matériau et de la nature du biodéchet. Ces résultats présentent des similitudes et des différences par 

rapport aux travaux précédents réalisés dans le milieu de la méthanisation (Voegel et al. (2017; 2016; 

2019) et Koenig et Dehn (2016)) : certains des mécanismes de dégradation sont similaires à ceux 

identifiés dans les travaux de la littérature, cependant, il semblerait que les différences de composition, 

et l’effet prépondérant de l’un ou l’autre des métabolites, influencent les modifications chimiques et 

minéralogiques des matrices cimentaires. Ces considérations seront discutées en détail dans les 

paragraphes suivants. 

Tableau IV - 4 : Profondeurs modifiées d’après les analyses des modifications chimiques des pâtes de CEM I, CEM 
III, AAS, CAC et MKAA (EPMA), pour la digestion du fumier bovin et de la brisure de maïs 

Liant Echéance 
Profondeurs modifiées (µm) 

Fumier bovin Brisure de maïs 

CEM I 
Milieu d’expérience 780 600 

Fin d’expérience Dissolution + 360 600 

CEM III 
Milieu d’expérience 580 450 

Fin d’expérience 600 1200 

AAS 
Milieu d’expérience - 900 

Fin d’expérience - 1000 

CAC 
Milieu d’expérience 200 80 

Fin d’expérience 230 400 

MKAA 
Milieu d’expérience 50 100 

Fin d’expérience 80 150 
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Figure IV - 26 : Synthèse des modifications chimiques et minéralogiques des pâtes de CEM I, CEM III, CAC et MKAA 
après 3 et 5 cycles de digestion anaérobie de fumier bovin – Ett : ettringite ; Ca : calcite ; Va : vatérite ; Ar : 
aragonite ; Br : brownmillerite – Caractères gras : intensification du signal DRX en comparaison avec la zone plus 
profonde ; Parenthèses : intensité du signal DRX faible en comparaison avec les phases principale 
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Figure IV - 27 : Synthèse des modifications chimiques 
et minéralogiques des pâtes de CEM I, CEM III, CAC, 
AAS et MKAA après 3 et 5 cycles de digestion 
anaérobie de brisure de maïs – Ett : ettringite ; Ca : 
calcite ; Va : vatérite ; Ar : aragonite ; Br : 
brownmillerite ; Ht : hydrotalcite ; To : tobermorite – 
Caractères gras : intensification du signal DRX en 
comparaison avec la zone plus profonde ; 
Parenthèses : intensité du signal DRX faible en 
comparaison avec les phases principales 
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4.2 CEM I et CEM III 
Suite à leur immersion dans des biodéchets en digestion, les pâtes de CEM I et CEM III ont subi des 

dégradations qui résultaient de mécanismes de carbonatation, de décalcification et de l’attaque par le 

phosphate en surface. Une faible perturbation magnésienne a été observée pour le CEM III. 

 Fumier bovin 

Suite à l’expérience d’immersion dans le fumier bovin inoculé, les profils de composition chimique ont 

été mis en corrélation avec les modifications minéralogiques et la zonation des pâtes de CEM I et CEM III 

était la suivante : 

- Une zone saine en profondeur, correspondant à la zone 1, composée des phases cristallines 

typiques des matrices de CEM I et CEM III (ettringite, portlandite, brownmillerite, C3S et C2S) ; 

- Une diminution de la teneur en CaO, associée à une disparition de la portlandite, et un 

enrichissement en soufre dans la zone 2, probablement lié à la précipitation d’ettringite 

secondaire non expansive. Cette zone présente les caractéristiques des phénomènes de 

transition entre zone dégradée et zone saine des matériaux cimentaires exposés à la lixiviation. 

La précipitation d’ettringite secondaire non expansive est vraisemblablement liée à des 

phénomènes de recirculation d’eau et de migration des sulfates dissous dans la zone dégradée 

vers la zone de transition (Bertron, Duchesne, et al., 2005a; Bertron & Duchesne, 2013; Faucon 

et al., 1998); 

- Des variations dans la teneur en CaO en zone 3 avec une légère décalcification, associées à la 

dissolution des phases initiales CH et une part des C-S-H et à la précipitation de CaCO3 (calcite et 

vatérite) ; 

- Un enrichissement en phosphore et une décalcification de la matrice en zone 4. Aucune phase 

cristalline contenant du phosphore n’a été détectée par DRX. Les phases phosphoriques 

précipitées sont donc probablement des phases amorphes, telles que le phosphate de calcium 

amorphe, comme le décrivent Voegel et al. (2016) ; 

- Une dissolution probable de la zone extérieure de la matrice de CEM I après 5 cycles de digestion. 

Les résultats obtenus sur les pâtes de CEM I et CEM III peuvent être comparés avec des études 

précédentes. Les principales conclusions sont en accord avec les résultats obtenus par Bertron et al. 

(2017) où les auteurs ont résumé les résultats sur le CEM I et le CEM III de l’étude de Voegel (2017). 

L’auteure (Voegel, 2017) a étudié les phénomènes de biodétérioration de pâtes de ciment (eau/ciment 

= 0,40) immergées dans un digesteur avec des essais en laboratoires utilisant un biodéchet alimentaire 

(rapport solide/liquide = 224 cm2.L-1). Après des analyses chimiques et minéralogiques, une zonation a 

été établie et des phénomènes de détérioration ont pu être identifiés. En plus des quatre zones 

identifiées et décrites dans cette étude, une cinquième zone a été identifiée dans les études de Voegel : 

un gel silico-alumineux présentant une quasi complète décalcification de la matrice et la dissolution 

complète des hydrates et des phases anhydres, rendant compte de la dissolution totale des phases 

cristallines, et d’une agressivité du milieu probablement plus élevée. Comme dans l’étude de Voegel et 

al. (2016), aucune phase contenant du phosphore n’a été détectée par DRX, bien qu’un enrichissement 

soit présent en zone 4. Ainsi, il est probable que du phosphate de calcium amorphe, qui est un précurseur 

de l’hydroxyapatite, ait précipité (Christoffersen et al., 1989), puisqu’il est une des formes les plus 

fréquentes de phosphate de calcium dans les organismes biologiques (Eanes, 1998). D’après Meyer et 

Eanes (1978), cette phase est stable pour des pH compris entre 7 et 9, ce qui pourrait donc être la gamme 

de pH rencontrée dans la zone 4. 
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Les compositions du biogaz ont permis le calcul de la teneur en carbone inorganique (formes H2CO3, 

HCO3
- et CO3

2-) dans la partie liquide à la fin de chaque cycle. Avec l’utilisation du fumier bovin, la plupart 

des valeurs sont entre 1000 et 2000 mg.L-1 dans les bioréacteurs témoins et dans les bioréacteurs 

contenant le CEM I et le CEM III. Ces valeurs sont bien plus élevées que celles de Voegel et al. (2016; 

2019) (environ 140 mg.L-1 ou 2.3 mmol.L-1) qui ont utilisé un substrat différent contenant initialement 

moins de CO2 dissous. Elles sont cependant cohérentes avec celles trouvées dans des digesteurs 

industriels, entre 2000 et 3000 mg.L-1 (McCarty, 1964). De plus, la teneur en carbone inorganique 

dépendant fortement du pH et du taux de CO2 en phase gaz, des concentrations plus élevées pourraient 

être rencontrées dans le milieu pendant le cycle de digestion, quand le pH est plus élevé ou quand la 

proportion de méthane est plus faible et celle de CO2 plus élevée. Ces valeurs élevées expliquent la 

carbonatation des échantillons de CEM I et CEM III dans cette étude. La présence de vatérite dans la 

partie externe pourrait être expliquée par la présence de C-S-H partiellement décalcifiés, suite à leur 

lixiviation par l’action des acides et/ou du NH4
+ (Morandeau et al., 2014). Cela pourrait aussi être lié au 

pH plus faible en zone externe puisque la précipitation de vatérite est prédominante pour un pH<10 (Oral 

& Ercan, 2018; Tai & Chen, 1998). De plus la température de l’expérience de 35 °C (proche de 30 °C) 

favorise la précipitation de la calcite et de la vatérite (Girou & Roques, 1971; Ševčík et al., 2015; 

Stepkowska et al., 2003; Wray & Daniels, 1956). 

Dans l’étude de Koenig et Dehn (2016), en plus des carbonates de calcium, de la struvite et du quartz ont 

été détectés en surface des échantillons immergés dans un digesteur pilote. Dans la même étude, des 

phases de vivianite, silicates de calcium incorporant de l’aluminium, du fer et des chlorures, et de 

l’ettringite et de la portlandite ont été analysées proche de la surface des échantillons immergés en 

laboratoire. La présence des phases initiales de portlandite et ettringite après 173 jours d’immersion 

démontre la faible lixiviation des matériaux. 

Après le troisième cycle, les mêmes phénomènes que dans l’étude de Voegel et al. (2017; 2019) (réalisée 

sur 2 cycles de digestion) ont été détectés pour les pâtes de CEM I et CEM III, avec des profondeurs 

dégradées équivalentes pour les deux matériaux. Cependant, on peut noter que, malgré une durée 

d’exposition plus longue dans le fumier bovin inoculé, la dégradation des échantillons était moindre 

puisque le gel silico-alumineux observé par Voegel et al. (2016), typique des attaques acides (Bertron, 

Duchesne, et al., 2005b; Bertron et al., 2007b; De Windt et al., 2015), n’a pas été observé dans notre 

expérience. Cela peut être dû (i) au substrat différent utilisé, qui a engendré des concentrations 

différentes en agents agressifs (moins d’AGV mais plus de CO2 dissous), et/ou (ii) au plus faible ratio 

eau/ciment des pâtes utilisées dans cette étude, engendrant une réduction de la porosité, influençant 

les mécanismes de transport et réduisant la surface spécifique disponible (Koenig & Dehn, 2015), voire 

(iii) à une érosion de ces phases en surface de l’échantillon préalablement à l’analyse de ceux-ci. 

Au terme de l’expérience, les résultats montrent plutôt la prédominance de la carbonatation des 

échantillons à long terme qui pourrait être due à la forte teneur en carbone inorganique dans le milieu. 

Les profondeurs dégradées ont peu changé et la précipitation dense de carbonates de calcium a 

probablement apporté une protection contre la pénétration des agents agressifs. Cependant, la Figure IV 

- 9 montre une dissolution de la pâte de CEM I en surface. Cette dissolution a pu fausser la mesure des 

profondeurs dégradées, et expliquer le profil de composition chimique du CEM I après 5 cycles, proche 

de celui d’un échantillon sain, la partie dégradée n’étant plus identifiable. 
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 Brisure de maïs 

Les pâtes de CEM I et CEM III ont toutes deux montré des mécanismes de dégradation correspondants à 

une combinaison de lixiviation et de carbonatation, avec un enrichissement en phosphore dans la zone 

extérieure comme cela a déjà été identifié dans plusieurs études (Bertron et al., 2017; Voegel et al., 2016; 

Voegel, Giroudon, et al., 2019). Comme pour la digestion du fumier bovin, cet enrichissement en 

phosphore n’est pas associé à la précipitation de phases cristallines. On suppose donc que l’ion 

phosphate a réagi avec la matrice cimentaire pour former des phases amorphes, qui ne sont pas 

détectées par DRX, et que Voegel et al. (2016) ont supposé être du phosphate de calcium amorphe.  

Cependant, au contraire des pâtes immergées dans le fumier bovin inoculé, les échantillons de CEM I et 

CEM III n’ont pas montré des mécanismes de détérioration parfaitement identiques puisque des 

modifications chimiques particulières ont été observées sur la pâte de CEM III en fin d’expérience. Au 

contraire de ce qui a été observé dans l’étude de Koenig et Dehn (2016) où l’utilisation de liants à faible 

teneur en clinker dans la phase liquide d’un digesteur à échelle pilote a engendré une réduction des 

profondeurs dégradées, la profondeur dégradée du CEM III après 5 cycles était deux fois plus grande que 

celle du CEM I, avec une augmentation importante entre le troisième et le cinquième cycle. Ceci peut 

être lié aux caractéristiques porales différentes entre le CEM I et le CEM III dans cette étude. En effet, la 

distribution porale est globalement plus fine pour la pâte de CEM I (gamme principale à 40 nm) 

comparativement à la pâte de CEM III (60 nm) (Figure IV - 1) et sa porosité totale est également plus 

faible (32,0 % porosité H2O et 19,8 % porosité Hg) que celle de la pâte de CEM III (35,6 % porosité H2O et 

22,3 % porosité Hg). 

En termes de modifications minéralogiques et chimiques, une zonation de A à E a pu être identifiée 

comme suit, toutes les zones n’apparaissant pas sur tous les échantillons :  

- Une zone saine en profondeur (zone A), caractéristique des pâtes de CEM I et CEM III 

respectivement 

- La zone B, caractérisée par une chute de la teneur en CaO, faiblement modifiée d’un point de vue 

minéralogique avec la précipitation de calcite néoformée. Un enrichissement en soufre est 

observé uniquement sur l’échantillon de CEM III en fin d’expérience. 

- La zone C n’apparaît que pour l’échantillon CEM III en fin d’expérience. Elle est le siège de 

l‘augmentation de la teneur en CaO, de la diminution de la teneur en soufre ainsi que de la 

diminution de la teneur totale en oxydes. On observe la précipitation de calcite dans cette zone, 

mais la structure de la pâte n’est pas significativement modifiée. 

- Une zone intermédiaire (zone D) dans laquelle la teneur en SO3 atteint une valeur proche de 0 % 

et les teneurs des autres oxydes varient peu. Cette zone est probablement associée à la 

précipitation des carbonates de calcium calcite et vatérite qui, par des phénomènes de 

dissolution/précipitation de phases riches en calcium, ne modifie pas ou peu la chimie et la 

microstructure de l’échantillon. Cette zone présente une densité plus faible que la zone saine, 

avec une dissolution des grains anhydres. On observe un enrichissement en P2O5 sur l’échantillon 

de CEM III en fin d’expérience. 

- Enfin, la zone extérieure (zone E) est systématiquement caractérisée par la chute de la teneur de 

tous les oxydes principaux (CaO, SiO2, Al2O3, MgO, Fe2O3) et par l’augmentation significative de 

la teneur en P2O5. Cette zone présente une très faible densité, visible sur les images MEB grâce à 

la nuance gris foncé. En surface, les phases cristallisées majoritaires sont les carbonates de 

calcium calcite et vatérite, et aucune phase cristalline contenant du phosphore n’est identifiée. 
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La pâte de CEM I a montré des mécanismes similaires à ceux rencontrés pour une attaque acide, avec 

une décalcification et une dissolution graduelle des phases minéralogiques initiales (Bertron, 2004). 

Cependant, malgré la forte concentration en AGV, il apparaît que la carbonatation a joué un rôle 

important dans les modifications minéralogiques et chimiques de la pâte : des carbonates de calcium ont 

été détectés dans les zones extérieures, et la profondeur dégradée n’a pas augmenté avec la progression 

de l’expérience, ce qui pourrait être expliqué par les propriétés de colmatage de la porosité des 

carbonates de calcium (Baroghel-Bouny et al., 2008; Shah et al., 2018), ralentissant la pénétration des 

agents agressifs. 

Les analyses du milieu liquide ont montré des concentrations en carbone inorganique total de l’ordre de 

1000 mg.L-1, pourtant similaires voire plus faibles que celles obtenues lors de l’expérience avec le fumier 

bovin. A l’équilibre, pour l’expérience avec la brisure de maïs, les concentrations en carbone inorganique 

total dans le milieu étaient plus faibles du fait d’une concentration plus faible en CO2 dans la phase gaz 

et d’un pH plus faible en phase liquide. Cependant, le cumul de biogaz produit était significativement 

supérieur dans le cas de la brisure de maïs (37 L de méthane produit par la dégradation du fumier bovin 

et 123 L de méthane produit par la dégradation de la brisure de maïs). Ainsi, même pour des 

concentrations de CO2 observées plus faibles, la production de CO2 était en réalité beaucoup plus 

importante lors de la digestion de la brisure de maïs ce qui a induit un flux de CO2 beaucoup plus 

important dans le milieu liquide et donc au contact des matériaux, ce qui pourrait expliquer l’effet 

prédominant de la carbonatation dans ce milieu. 

Des mécanismes de carbonatation ont aussi été identifiés sur la pâte de CEM III, mais la profondeur 

dégradée a tout de même significativement augmenté dans le temps. Les différences entre les pâtes de 

CEM I et de CEM III pourraient être liées à la porosité initiale plus importante du CEM III (Tableau IV - 1) 

ou aux moins bonnes performances des ciments au laitier vis-à-vis de la carbonatation. 

Pour les pâtes de ciment Portland, la portlandite est un constituant abondant de la pâte et est le produit 

d’hydratation qui réagit le plus facilement avec le dioxyde de carbone (Galan et al., 2015; Thiery et al., 

2007). Sa carbonatation entraîne la précipitation de carbonates de calcium dans le réseau poreux, 

diminuant le volume de pores total et décalant la courbe de distribution de la taille des pores vers un 

diamètre de pores plus petit (Šavija & Luković, 2016). De plus, la carbonatation dans les ciments Portland 

provoque aussi une diminution de la connectivité des pores (Han et al., 2015). Les carbonates de calcium 

ayant une faible solubilité, ils contribuent significativement à colmater le réseau poreux (Johannesson & 

Utgenannt, 2001; Rimmelé et al., 2008). 

La décomposition des C-S-H par la carbonatation consiste en la décalcification du gel de C-S-H avec une 

diminution du ratio Ca/Si et peut mener à la polymérisation du silicate et à la formation d’un gel de silice 

amorphe et de carbonates de calcium (N. Li et al., 2017; Sanjuán et al., 2018; Šavija & Luković, 2016; 

Steiner et al., 2020). De plus il apparait que la décomposition des C-S-H augmente avec la diminution du 

ratio Ca/Si (Sevelsted & Skibsted, 2015). Pour une décalcification étendue, la précipitation des 

polymorphes de carbonates de calcium et la formation d’un gel de silice provoquent un retrait important, 

une perte de cohésion, une augmentation du nombre de pores et une porosité plus élevée (N. Li et al., 

2017; Nedeljković et al., 2018; Puertas et al., 2004; Sanjuán et al., 2018). 

L’utilisation de laitier de haut fourneau comme addition engendre une teneur plus faible en portlandite 

et un ratio Ca/Si plus faible dans le gel de C-S-H (Lothenbach et al., 2011). Ainsi, la carbonatation des 

ciments au laitier entraîne une diminution de leurs propriétés micro-mécaniques (Nedeljković et al., 
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2018) et un grossissement de leur structure poreuse (Ngala & Page, 1997; Šavija & Luković, 2016). La 

précipitation de vatérite et aragonite dans ces matrices proviendrait de la carbonatation de C-S-H de 

faible ratio Ca/Si (Morandeau et al., 2014; Thiery et al., 2007). Plusieurs auteurs ont rapporté une 

fissuration importante et l’augmentation du coefficient de diffusion des chlorures et de la perméabilité à 

l’oxygène avec la carbonatation de ciments avec additions (Borges et al., 2010; Ngala & Page, 1997). 

Dans ces conditions riches en CO2, le ciment CEM III, connu pour ses bonnes performances contre les 

attaques acides (Bertron, Duchesne, et al., 2005a; Gruyaert et al., 2012b; Oueslati & Duchesne, 2014) ou 

en milieu majoritairement acide (Koenig & Dehn, 2016), semble plus sensible à l’agressivité de cet 

environnement que le ciment Portland. La carbonatation a pu augmenter la porosité de la pâte de CEM 

III et induit une plus grande pénétration des agents agressifs dans l’échantillon, ce qui pourrait expliquer 

les modifications chimiques et minéralogiques mises en évidence ci-dessus, ainsi que la pénétration plus 

profonde du phosphore du milieu liquide dans le matériau. Une carbonatation importante suivie de 

cycles d’acidification aurait également pu affaiblir le matériau par re-solubilisation des carbonates de 

calcium, conduisant à l’ouverture de la porosité. 

Au contraire de l’expérience avec le fumier bovin, on observe une intensification de la dégradation de la 

pâte de CEM III avec l’avancée de l’expérience. 

Alors que les dégradations suite à l’immersion dans le fumier bovin inoculé étaient similaires à celles 

trouvées par Voegel (2017), les mécanismes de dégradation par la brisure de maïs en digestion sont 

sensiblement différents. On retrouve bien une combinaison de décalcification et carbonatation, avec un 

enrichissement en phosphore sur la partie extérieure. Cependant, les zones C et D (respectivement 

caractérisées par l’augmentation de la teneur en CaO et la stabilisation de la composition chimique sur 

quelques centaines de micromètres) sont inédites et n’apparaissaient pas dans les expériences 

précédentes. De plus, aucun enrichissement en soufre n’a été détecté sur les échantillons de CEM I. On 

observe un comportement singulier du CEM III, lié à la présence du laitier, avec une zonation particulière. 

Ces dégradations sont probablement issues de la forte influence de la carbonatation sur les pâtes de 

ciment, ce qui n’avait pas du tout été le cas dans les expériences de Voegel et al. (2017; 2016; 2019) dans 

lesquelles la dégradation s’apparentait plus à une attaque acide, avec la présence d’un gel extérieur silico-

alumineux. 

 Réactivité du magnésium 

Pour les mêmes conditions de concentrations, les cartographies EDS ont mis en avant une réactivité des 

pâtes de CEM III vis-à-vis du magnésium se traduisant par la précipitation de phases riches en magnésium 

à des distances de l’ordre de 100 à 200 µm de la surface exposée au biodéchet, alors qu’aucun 

phénomène similaire n’a été observé pour les pâtes de CEM I. Ceci est probablement dû à la plus forte 

teneur initiale en magnésium dans le CEM III. Cet élément est lixivié et sa diffusion à travers la pâte vers 

l’extérieur pourrait engendrer des zones enrichies en magnésium, par dissolution et reprécipitation. 

Berthomier (2019) a également noté des zones enrichies en magnésium dans des échantillons de pâtes 

de CEM III exposées à de l’eau minéralisée contenant 8,53 mg.L-1 de Mg en moyenne. Alors que certains 

nodules sont associés à un enrichissement en silicium et un appauvrissement en calcium, ce qui a pu être 

observé par Berthomier (2019), d’autres modules sont relativement plus riches en magnésium qu’en 

silicium dans le cas de notre étude. Ces nodules pourraient être associés à des phases de M-S-H. Des 

nodules similaires, contenant de fortes proportions en Mg et Si et de faible densité, ont été observés 

dans l’étude de Rosenqvist et al. (2017) qui reportait l’analyse de bétons de barrage, à base de ciment 
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CEM I à faible chaleur d’hydratation (teneur réduite en C3S et accrue en C2S, conduisant à la formation 

de plus faibles teneurs en portlandite de la matrice cimentaire) exposés pendant 55 ans à une eau 

faiblement minéralisée contenant des concentrations de 0,80 mg.L-1 en Mg en moyenne. Les auteurs ont 

associé ces zones à la possible formation de C-S-H enrichis en magnésium ou de M-S-H. En termes de 

mécanismes de formation des M-S-H, les travaux de Bernard et al. (2018) n’ont pas montré la possibilité 

d’incorporer du magnésium aux C-S-H, alors qu’une solution solide entre les M-S-H purs et la phase de 

M-C-S-H peut exister lorsque du calcium est ajouté lors de la formation de M-S-H (Bernard et al., 2018). 

D’après Bernard et al. (2017), l’addition de magnésium au C-S-H provoquerait la déstabilisation des C-S-

H et la précipitation de M-S-H (et de brucite pour des pH plus élevés). Dauzères et al. (2016) ont étudié 

la perturbation magnésienne de deux bétons bas-pH (respectivement fortement substitués par du laitier 

et de la fumée de silice) placés au contact d’une roche argileuse dont la solution porale est chargée en 

magnésium (39 mmol.L-1 soit 948 mg.L-1). Cette roche argileuse est utilisée dans le cadre du stockage des 

déchets radioactifs en France. Pour les deux bétons, un enrichissement en magnésium est observé à 

l’interface avec la roche argileuse. D’après les résultats d’analyses expérimentales et de modélisation 

(Dauzères et al., 2014, 2016), l’étude met en évidence que les M-S-H (et non la brucite ou l’hydrotalcite) 

sont la phase la plus susceptible de se former lors de l’interaction entre un béton à faible pH et la roche 

argileuse. 

Aucune phase de brucite n’a été détectée expérimentalement dans notre étude par DRX mais des zones 

enrichies principalement en Mg (et pas en Si) ont été observées. Les enrichissements en magnésium 

pourraient donc être dus à la précipitation de M-S-H, ou bien à la précipitation de brucite dont les pics 

de faible intensité pourraient avoir été masqués par les pics de forte intensité des carbonates de calcium 

présents dans la même zone. 

La solubilité des phases contenant du magnésium semble différente pour les pâtes à base de CEM III que 

pour celles à base de ciment Portland : pour les pâtes de CEM III, on observe la précipitation de phases 

secondaires riches en magnésium pour une concentration en magnésium exogène faible. La minéralogie 

de la pâte de ciment au laitier a une influence significative sur la réactivité de la matrice cimentaire vis-

à-vis du magnésium. 

Dans le milieu complexe qu’est le milieu liquide de la digestion anaérobie et en présence d’autres agents 

agressifs, la dégradation engendrée par la réactivité du magnésium est très localisée et ne semble pas 

prépondérante, influençant peu la durabilité du matériau. 

4.3 AAS 
Les modifications chimiques de la pâte d’AAS immergée dans la brisure de maïs inoculée sont très 

semblables à celles observées en fin d’expérience sur la pâte de CEM III. La pâte a subi des phénomènes 

de décalcification et précipitation de carbonates de calcium calcite et vatérite. On retrouve les 5 zones 

comme suit : 

- La zone A correspondant à la zone saine ; 

- La zone B caractérisée par la diminution de la teneur en CaO et une diminution de la densité de 

la pâte ; 

- La zone C, caractérisée par l’augmentation de la teneur en CaO et la diminution de la teneur 

totale en oxydes, une augmentation de la densité de la pâte associée à une précipitation de 

carbonates de calcium ; 
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- La zone D, zone de transition où la composition chimique varie peu mais où on observe déjà un 

léger enrichissement en P2O5 ; 

- La zone E, de faible densité, caractérisée par la diminution de la teneur de tous les oxydes 

principaux et l’augmentation de la teneur en P2O5. 

On observe cependant la diminution de la teneur en sodium de la zone A à la zone C, avec un 

enrichissement en sodium et potassium en zones D et E. De plus, la présence d’un enrichissement en 

phosphore dès la zone D pourrait être associée à la précipitation de phosphate de calcium amorphe 

(Voegel et al., 2016), et donc à un pH faible compris entre 7 et 9 (Meyer & Eanes, 1978). 

Les profondeurs dégradées et la distribution des zones sont très similaires entre les deux échéances.  

Les modifications chimiques, structurales et minéralogiques de ce liant peuvent être comparées à l’étude 

de Voegel (2017) qui a étudié un laitier alcali activé (composé de laitier de haut-fourneau à 91 % et d’un 

activateur alcalin à 9 %). Après 10 semaines d’immersion dans un biodéchet en cours de digestion, 

l’auteure observait une variation de la densité de la structure du matériau comparable à celle du matériau 

étudié ici. En effet, tout comme dans cette étude, la zone extérieure du matériau présente une densité 

très faible, avec tout de même la présence de grains anhydres résiduels au plus proche du milieu 

réactionnel, et la zone suivante présente une densité plus élevée que le cœur sain. Ces caractéristiques 

microstructurales sont aussi observées dans l’étude de Khan et al. (2018) qui observent une dissolution 

(mise en évidence par une perte de masse) et de la carbonatation lors de l’exposition d’un mortier de 

laitier alcali-activé à un environnement agressif naturel de réseau d’assainissement. Les compositions 

minéralogiques des matériaux ne sont cependant pas comparables. D’un point de vue chimique, Voegel 

(2017) retrouve le même type de zonation avec une zone saine en profondeur (correspondant à la zone 

A), une décalcification de la matrice (correspondant à la zone B) puis un enrichissement en CaO associé 

à une augmentation de la densité de la pâte (correspondant à la zone C). La zone D, intermédiaire, n’est 

pas observée dans l’étude de Voegel (2017) et la zone extérieure (correspondant à la zone E) ne présente 

pas de dissolution mais une décalcification intense, l’aluminium et le silicium étant encore présents dans 

cette zone. Comme dans la présente étude, l’enrichissement en phosphore intervient en profondeur et 

pas uniquement dans la zone la plus extérieure. 

Ce mécanisme de détérioration peut être relié à la sensibilité des laitiers face à la carbonatation, comme 

investigué dans le cas de la pâte de CEM III (cf §4.2). Malgré la plus faible porosité de la pâte d’AAS 

(Tableau IV - 1), les phénomènes de dégradation décrits pour la pâte de CEM III sont exacerbés sur l’AAS 

puisque dès le 3ème cycle, la profondeur dégradée est déjà élevée (900 µm contre 500 µm dans le cas du 

CEM III) et toutes les zones (de A à E) sont déjà observées. Cette plus forte intensité de dégradation dès 

le début de l’expérience peut s’expliquer par : 

- La composition du matériau, et notamment l’absence de portlandite et la forte teneur en C(-N)(-

A)-S-H. Ainsi, seules ces phases contiennent du calcium (hormis quelques carbonates de calcium 

déjà présents), et leur carbonatation entraine l’augmentation de la pénétration des agents 

agressifs dans la matrice ; 

- Les teneurs en carbone inorganique dissous plus élevées (entre 1600 et 2100 mg.L-1). 

En revanche, contrairement à la pâte de CEM III, la profondeur dégradée a peu augmenté entre le 

troisième cycle et le cinquième cycle, passant de 900 µm à 980 µm. Cela pourrait être dû à la très faible 

porosité de la pâte d’AAS (Tableau IV - 1) (24,4 % porosité H2O avec un séchage à 40 °C et 31,4 % porosité 

Hg) qui possède une majorité de pores de faible diamètre (4 nm environ) (Figure IV - 1) et une diffusion 
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plus lente des agents agressifs au fur et à mesure que l’épaisseur de la zone dégradée à traverser 

augmente. L’évolution de la dégradation de la pâte d’AAS au cours du temps est aussi probablement liée 

aux conditions d’agressivité rencontrées dans le milieu liquide au cours de l’expérience. En effet, dans le 

chapitre III, on a observé dans ces bioréacteurs une accumulation d’AGV pendant les deux premiers 

cycles, dû à un dysfonctionnement du processus de digestion. Le deuxième cycle a notamment été 

marqué par une très forte concentration en AGV (environ 7 g.L-1) le 76ème jour qui a précédé une 

production importante de biogaz (cumul des deux premiers cycles), et donc de CO2. A partir du troisième 

cycle, les concentrations en AGV dans le milieu et la production de biogaz étaient plus faibles et 

semblables à ce qui était observé dans les autres bioréacteurs. Ces différentes conditions d’agressivité 

peuvent donc expliquer l’évolution de la dégradation des pâtes AAS : une profondeur dégradée très 

importante en milieu d’expérience qui a peu évolué par la suite. 

4.4 CAC 
L’étude de la dégradation des pâtes de CAC a mis en évidence une décalcification, une précipitation de 

carbonates de calcium et un enrichissement en phosphore en surface des échantillons, lors des deux 

expériences. Seule une faible carbonatation en surface est apparue en milieu de l’expérience avec le 

fumier bovin. Par la suite, les autres échantillons ont montré une décalcification avec l’apparition de 

carbonates de calcium, et un pic d’enrichissement de phosphore à l’extérieur. La densité de la pâte de 

CAC était plus faible en périphérie de l’échantillon, comme le montrent les images MEB (Figure IV - 6 et 

Figure IV - 9). Ces phénomènes avaient aussi été identifiés dans l’étude de Voegel (2017).  

D’un point de vue minéralogique, les carbonates de calcium étaient présents en surface (sur environ 100 

µm) à moyen terme et plus loin en profondeur (environ 300 µm) à la fin de l’expérience avec le fumier 

bovin. De la même manière, lors de l’expérience avec la brisure de maïs, des carbonates de calcium sont 

retrouvés plus en profondeur à la fin de l’expérience, mais les pics sont toujours de faible intensité. Les 

phases initiales sont toujours présentes en surface avec la diminution de l’intensité des pics de C3AH6 et 

d’AH3 associée à une augmentation de l’intensité des pics de gehlenite C2AS d’abord puis d’aluminate de 

calcium CA lorsqu’on s’approche de la surface. La précipitation des carbonates de calcium est 

probablement liée, comme pour les pâtes de CEM I et CEM III, à la présence de carbone inorganique. 

D’après Goñi et Guerrero (2003), c’est la carbonatation de la katoite C3AH6 qui pourrait engendrer de 

l’aragonite et de la calcite. Pourtant, dans leur étude, Fernández-Carrasco et al. (2008) affirment que la 

carbonatation des hydrates des ciments d’aluminate de calcium CAH10, C2AH8 et C3AH6 mène à la 

formation des trois polymorphes de carbonates de calcium, la carbonatation du C3AH6 ayant 

principalement produit de la calcite. De plus, il semblerait que pour une hydratation à 40 °C (ce qui est le 

cas pour les échantillons de cette étude), la carbonatation des hydroxydes d’aluminium s’accompagne 

de la précipitation de gibbsite (AH3) (Fernández-Carrasco et al., 2008; Park et al., 2017). La présence de 

la vatérite en surface pourrait aussi s’expliquer par les conditions de pH puisque la précipitation de 

vatérite est prédominante pour un pH<10 (Oral & Ercan, 2018; Tai & Chen, 1998). 

Même si des modifications minéralogiques sont identifiées en profondeur, on peut noter que le matériau 

reste dense et cohérent au cours de l’expérience malgré l’attaque acide. De plus, sa surface est toujours 

composée des phases cristallisées initialement présentes dans le matériau sain. La meilleure résistance 

du CAC comparée aux liants à base de ciment clinker (CEM I et CEM III notamment) pourrait être liée à 

sa faible porosité (24,0 % porosité H2O, Tableau IV - 1) ou à la plus faible colonisation des pâtes de CAC 

par les microorganismes (Dalod et al., 2014; Govin et al., 2014). Herisson et al. (2014) expliquent cela par 

l’effet bactériostatique de l’aluminium, présent en grande quantité dans les ciments d’aluminate de 
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calcium. Cependant, lorsqu’on considère des conditions d’oxydation du soufre très agressives, 

comparables à celles se développant dans les réseaux d’assainissement en conditions sévères, Buvignier 

et al. (2017) n’ont montré qu’un effet temporaire de l’aluminium sur la croissance et l’activité des 

bactéries sulfo-oxydantes, ce que les auteurs ont attribué à l’adaptation du biofilm microbien aux hautes 

concentrations en aluminium en conditions agressives (pH 2 et pH 4) grâce au développement de 

bactéries sulfo-oxydantes acidophiles. L’effet particulier du CAC sur le biofilm microbien a aussi été 

observé dans différentes conditions moins agressives ou à court terme par Peyre Lavigne et al. (2015), 

Lors et al. (2018) et Grengg et al. (2020) (biofilms sulfo-oxydants), Dalod et al. (2014) (biofilms de 

microalgues photosynthétiques) et Voegel et al. (2019) (biofilm de la digestion anaérobie). Les résultats 

de ces études suggèrent que le développement du biofilm et/ou son activité ont été ralentis sur le CAC 

en comparaison avec celui qui s’est développé sur des matériaux à base de liant ordinaire. De plus, Peyre 

Lavigne et al. (2015) et Voegel et al. (2019) ont montré que le biofilm sur le CAC était moins dense, avec 

moins de microorganismes et une plus faible diversité microbienne que pour les autres matériaux étudiés 

(Grengg et al., 2020). De plus, d’après la littérature, la formation d’un gel d’aluminium (AH3) en surface 

mènerait à une meilleure durabilité des matrices d’aluminate de calcium puisque ce gel est connu pour 

être stable à des pH modérément acides, i.e. jusqu’à pH 4 (Buvignier, Patapy, et al., 2019; Fryda et al., 

2008). La plus faible colonisation des pâtes de CAC par les microorganismes n’a cependant pas été vérifiée 

dans notre étude à long terme (chapitre III) puisque les bioréacteurs contenant le CAC présentaient une 

communauté microbienne similaire à celles des bioréacteurs témoins et contenant les pâtes de CEM I et 

CEM III. 

4.5 MKAA 
Même si la minéralogie de la partie amorphe du matériau n’a pas pu être caractérisée, les échantillons 

de MKAA ont semblé montrer un comportement très stable face à l’attaque biochimique, avec une très 

faible profondeur dégradée. 

Les profils de composition chimique ont mis en avant un phénomène de dissolution de la matrice (Si, Al, 

Fe, Na), qui avait déjà été identifié au cours d’attaques acides dans d’autres études. Ainsi, dans le cas du 

MKAA, qui est moins sensible à la carbonatation et ne bénéficie pas (ou moins) de l’effet stabilisateur de 

la précipitation de carbonates de calcium, l’attaque acide semble apporter un effet prédominant sur la 

matrice. Selon Burciaga-Díaz et Escalante-García (2012), la détérioration de la pâte en milieu acide est 

due à la destruction de la structure géopolymère et à la libération de Na, Al et Si dans la solution. Plusieurs 

auteurs (Bakharev, 2005; Burciaga‐Díaz & Escalante‐García, 2012) s'accordent à dire qu'elle provoque la 

rupture du réseau aluminosilicate des géopolymères. Malgré cela, dans les deux expériences, le MKAA 

n'a montré aucun signe de fissures intenses ou de manque de résistance mécanique et a montré un 

comportement intéressant. 

Cependant, le MKAA a relargué une grande quantité d’alcalins au début de l’immersion, engendrant un 

plus grand effet tampon en comparaison avec les autres liants : plus de 90 % de l’eau introduite dans le 

géopolymère est de l’eau dite « libre » (Pouhet et al., 2019) et contient une grande quantité d’ions 

alcalins qui sont facilement libérés de la pâte via le réseau poreux. Cette libération de l’eau libre est 

favorisée par la porosité élevée du matériau (Tableau IV - 1 et Figure IV - 1) (48,6 % porosité H2O et 32,5 

% porosité Hg). D’après les analyses de composition chimique des matériaux, cette libération des alcalins 

a eu peu d’influence sur la teneur en alcalins dans le solide qui est modifiée sur une faible profondeur, 

inférieure à 100 µm. Dans l’étude de Grengg et al. (2020), un métakaolin similaire à celui utilisé dans cette 

étude, riche en quartz, de couleur brun rouille et riche en fer (GP-K2) activé avec du silicate de potassium, 
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a été placé dans un bassin de stockage fortement touché par la détérioration microbienne en Autriche 

avec un mortier géopolymère à base de métakaolin blanc de grande pureté (GP-K1), un ciment 

d’aluminate de calcium et un mortier à base de ciment Portland. Après 18 mois d’exposition, la perte 

d’alcalinité du GP-K2 est similaire à celle observée sur le CAC (profondeur de l’ordre de 5 mm), et est bien 

moins importante que pour le GP-K1 (perte d’alcalinité pour tout l’échantillon de dimension 40x40 mm). 

Cette perte d’alcalinité importante a aussi été observée dans l’étude de Khan et al. (2020) qui ont étudié 

la dégradation d’un mortier géopolymère à base de cendres volantes dans un réseau d’épuration 

naturellement agressif. Un mélange d’hydroxyde de sodium et de solution de silicate de sodium a été 

utilisé comme activateur. Même si le géopolymère a montré des dégradations plus faibles en 

comparaison avec un mortier de ciment Portland résistant aux sulfates (SR) en termes de perte de masse, 

densité apparente sèche, résistance mécanique et désintégration de surface, le géopolymère avait une 

profondeur de neutralisation, avec une perte d’alcalinité, beaucoup plus importante que les autres 

matériaux étudiés. Cela traduit une plus grande pénétration des agents agressifs et pourrait être 

préjudiciable pour les armatures de béton armé. Ce géopolymère a été comparé avec un mortier de laitier 

alcali-activé (même activation) dans une autre étude (Khan et al., 2018) et le géopolymère à base de 

cendres volantes a montré une détérioration globale de la matrice bien plus élevée. Néanmoins, les 

compositions chimiques très différentes de ces deux géopolymères ne permettent pas une comparaison 

qualitative avec l’étude présente. En outre, parmi les matériaux étudiés dans l’étude de Grengg et al. 

(2020), après 18 mois, le degré de fissuration en surface et la dégradation estimée étaient les plus faibles 

pour le GP-K2 mais les plus élevés pour le GP-K1. Ainsi, comme le montrent les études de Grengg et al. 

(2020) et Khan et al. (2020), selon la formulation des géopolymères, leur résistance aux attaques en 

milieu acide biologique peut varier grandement. 

4.6 Analyse des détériorations en regard de la composition des milieux 

et du contexte normatif 
D’après les documents normatifs (NF EN 206/CN (AFNOR, 2014b), FD P 18-011 (AFNOR, 2016a)), les 

milieux étudiés sont classés XA3 uniquement de par leur concentration en ammonium supérieure à 100 

mg.L-1 (Tableau IV - 2 et Tableau IV - 3). Cependant, même si la concentration dépasse significativement 

la valeur seuil de la classe, il n’est pas nécessaire d’après la note d du Tableau 1 du fascicule FD P18-011 

(Tableau IV - 3) de prévoir une protection supplémentaire (AFNOR, 2016a). En effet, l’ammonium ici 

semble avoir un effet secondaire car les détériorations observées relèvent de phénomènes (i) de 

décalcification et dissolution de la matrice cimentaire, liés à la présence d’ammonium et d’acides gras 

volatils et (ii) principalement de carbonatation, liée à des concentrations élevées en CO2 dissous. 

A l’issue des 5 cycles de digestion de fumier bovin, la carbonatation semble être le mécanisme 

prépondérant dans ce milieu faiblement agressif (faibles concentration en AGV), et les profondeurs 

dégradées se stabilisent dans le temps. En revanche, la brisure de maïs en digestion a engendré un milieu 

riche à la fois en AGV, favorisant la dissolution de la matrice cimentaire et la pénétration des agents 

agressifs, en microorganismes et en CO2. Dans ce milieu complexe, les matériaux à base de laitier granulé 

de haut fourneau (CEM III et AAS) présentent une moins bonne durabilité que les autres matériaux 

étudiés (et notamment le CEM I), alors que le CAC et le MKAA sont moins détériorés. 

Pourtant, pour les milieux chimiquement agressifs, le guide français de prescription T47 (CIMbéton, 2009) 

préconise l’utilisation de ciments au laitier pour les classes XA1 à XA3 alors que l’utilisation des ciments 

type CEM I n’est pas conseillée. De plus, une note du fascicule FD P 18-011 établit que l’utilisation de 

ciments sursulfatés (liant hydraulique principalement constitué de laitier granulé de haut fourneau et de 
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sulfate de calcium, NF EN 15743+A1 (AFNOR, 2015)) est possible pour tous les environnements (XA1 à 

XA3), tout comme les ciments d’aluminate de calcium. 

Le milieu liquide de la digestion anaérobie est un milieu complexe, et multicomposant. Les effets 

combinés des différents métabolites agressifs qu’il contient sont difficiles à prévoir et à quantifier, et il 

s’avère que la classification normative n’est pas ou peu adaptée à ces milieux : alors que les acides 

organiques et les microorganismes qui les produisent sont présents lors de la méthanisation mais aussi 

dans d’autres milieux biologiques complexes tels que les effluents agricoles, leur agressivité n’est 

pourtant pas prise en compte, ce qui pourrait mener à une conception des ouvrages en béton non 

adaptée, et nuirait à la pérennité des ouvrages. De plus, d’après les résultats de cette étude, l’utilisation 

de laitier de haut fourneau dans la formulation des bétons ne devrait pas systématiquement être 

préconisée pour les milieux chimiquement agressifs puisque ces matériaux sont susceptibles de 

présenter une faible durabilité lorsqu’ils sont soumis à de la carbonatation. A la lumière de ces 

constatations, une mise à jour pertinente de ces documents devrait être envisagée pour notamment : 

- Traduire l’effet prépondérant éventuel de certains composés agressifs dans les mélanges complexes 

en fonction des situations ou type de biodéchets (par exemple du CO2 et de la carbonatation au 

regard de l’effet de l’ammonium dans le cas des déchets utilisés dans cette étude) ; 

- Traduire les effets combinés des composés agressifs ; 

- Tenir compte de l’effet du biofilm. 

Ceci afin d’aboutir à des recommandations pertinentes en termes de formulations recommandées. 

Néanmoins, pour arriver à cet objectif, il est nécessaire de pouvoir évaluer un éventail très large de 

situations en termes de concentrations relatives en espèces agressives. Ceci n’est pas possible 

expérimentalement. Il apparait donc nécessaire d’évaluer les effets des déchets en tenant compte de 

leur grande variabilité de composition par l’utilisation de la modélisation, qui permettra d’ébaucher des 

recommandations sur la base de larges gammes de concentrations des espèces agressives. Dans cette 

perspective, une première étape nécessaire est la mise à jour des bases de données thermodynamiques 

de la réactivité des phases cimentaires exposées aux espèces agressives du milieu de la méthanisation. 

CONCLUSION 
Dans ce chapitre, 5 matériaux à base de ciment (CEM I, CEM III, CAC) ou de liants alternatifs alcali-activés 

(MKAA, AAS) ont été exposés à 5 cycles de digestion anaérobie en phase liquide, et cela pour deux types 

de substrat différents : le fumier bovin et la brisure de maïs. 

Les objectifs étaient de déterminer les mécanismes d’altération de ces matériaux au cours d’expériences 

longues, et pour deux conditions d’agressivité différentes. 

Lors de la digestion du fumier bovin, plusieurs phénomènes ont été détectés, la biodétérioration des 

pâtes de CEM I et CEM III s’est traduite par : 

- la dissolution des hydrates et des grains anhydres en surface, vraisemblablement liée à des 

concentrations locales élevées en composés agressifs du fait de la présence du biofilm ; 

- la carbonatation de la matrice cimentaire, qui s’est traduit par la précipitation des différents 

polymorphes de carbonates de calcium ; 
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- un enrichissement en soufre en profondeur associé à la lixiviation et qui se produit en zone de 

transition ; 

- une perturbation magnésienne de faible intensité pour les pâtes de CEM III ; 

- la décalcification de la surface du matériau, associée à un enrichissement en phosphore 

précipitant vraisemblablement sous forme amorphe. 

Cependant, après 36 semaines d’expérience, malgré la dissolution probable de la zone extérieure du CEM 

I, la carbonatation semble avoir pris le dessus sur les autres phénomènes, ce qui a entraîné des profils de 

composition chimique plus réguliers en profondeur, peu différents des profils de la matrice saine. 

Le CAC, et particulièrement le MKAA ont montré une très bonne résistance au milieu et présentent de 

très faibles dégradations : les modifications chimiques et structurales sont observées sur une faible 

profondeur et évoluent peu au cours de l’expérience. 

Lors de la digestion de la brisure de maïs, le CAC et le MKAA se sont comportés de manière similaire à 

l’expérience précédente et présentent toujours une très bonne résistance face au milieu, avec des 

profondeurs dégradées ne dépassant pas 400 µm au terme des 5 cycles de digestion. 

On observe en revanche un comportement différent pour les pâtes de CEM I et CEM III. Même si les 

phénomènes de décalcification, carbonatation et enrichissement en P2O5 en surface sont toujours 

observés, le laitier semble engendrer une zonation légèrement différente et une profondeur dégradée 

plus élevée, qui se retrouvent à la fois sur le CEM III en fin d’expérience et sur les échantillons d’AAS. On 

y retrouve une densification de la pâte en profondeur, probablement liée à la précipitation de 

carbonates. 

En considérant l’intensité de l’altération, le maïs semble être le biodéchet le plus agressif. Ainsi, la 

concentration en acides organiques générée par la phase d’hydrolyse pourrait jouer un rôle dans cette 

intensification. 

Malgré l’agressivité du milieu plus élevée, il ne semble pas que les profondeurs dégradées augmentent 

de manière significative au cours du temps, probablement du fait d’une dissolution de la pâte qui aurait 

faussé les mesures de profondeur. Cependant, on peut noter que les pâtes de ciment ont été 

structuralement plus affectées (densité plus faible, dissolution) lors de l’expérience avec la brisure de 

maïs que lors de l’expérience avec le fumier bovin. 

Pour les deux substrats et les deux échéances, on observe que ce sont les pâtes de CAC et de MKAA qui 

présentent les meilleurs comportements dans les conditions de digestion anaérobie, et une tendance de 

résistance à l’attaque générée par des biodéchets en digestion a été établie sur la base des résultats de 

cette étude : 

CEM III et AAS < CEM I < CAC < MKAA. 

Les mécanismes de dégradation sont similaires à ceux identifiés dans les études de Voegel (2017) et 

Bertron et al. (2017). Cependant, la comparaison entre différentes études (Giroudon et al., 2021; Koenig 

& Dehn, 2016; Voegel, Durban, et al., 2019; Voegel, Giroudon, et al., 2019) a permis de mettre en 

évidence que, pour différents biodéchets/inoculum et donc différentes compositions du milieu liquide, 

les effets de chaque métabolite agressif sont plus ou moins marqués, et la dégradation ne se traduit pas 

toujours par l’effet prépondérant du même métabolite. 
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L’effet des métabolites, seuls ou combinés, va donc être étudié dans le chapitre suivant. En effet, si les 

attaques acides ont été étudiées en relatif détail dans la littérature (souvent pour des pH inférieurs à 

ceux de la méthanisation), l’effet de l’ammonium aux concentrations de l’étude n’a pas ou peu été étudié 

(les études traitent généralement de solution fortement concentrées, de l’ordre de 6 M), et l’effet 

combiné des métabolites en conditions contrôlées n’a jamais été rapporté. Ces nouvelles connaissances 

permettront d’aboutir à une meilleure compréhension des mécanismes de dégradation, et seront le 

support de bases de données numériques dans un but de simulation et prédiction des dégradations pour 

une plus large gamme de concentrations des différents composés agressifs. 
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INTRODUCTION 
Dans le chapitre précédent, l’exposition des matériaux au milieu de la digestion anaérobie en bioréacteurs 

a montré des phénomènes de dégradation complexes, résultants de l’action combinée des métabolites 

agressifs et des microorganismes. La dégradation des pâtes de CEM I et CEM III s’est notamment traduite 

par : 

- la dissolution des hydrates et des grains anhydres en surface ; 

- la carbonatation de la matrice cimentaire, qui s’est traduite par la précipitation de différents 

polymorphes de carbonates de calcium ; 

- un enrichissement en soufre en profondeur associé à la lixiviation et qui se produit dans la zone 

de transition à proximité immédiate de la zone saine ; 

- une perturbation magnésienne de faible intensité pour les pâtes de CEM III ; 

- la décalcification de la surface du matériau, associée à un enrichissement en phosphore 

précipitant vraisemblablement sous forme amorphe. 

La comparaison entre différentes études mettant en œuvre la dégradation de matériaux cimentaires en 

milieux réels de digestion anaérobie (Giroudon et al., 2021; Koenig & Dehn, 2016; Voegel, Durban, et al., 

2019; Voegel, Giroudon, et al., 2019) a permis de mettre en évidence que, pour différents couples 

biodéchets/inoculum et donc différentes compositions du milieu liquide, l’intensité et les cinétiques 

d’altération sont variables, et la dégradation ne se traduit pas toujours par l’effet prépondérant du même 

métabolite. 

Afin de tenir compte d’un très large éventail de situations en termes de concentrations en agents agressifs 

et prévoir la dégradation résultant du couplage de plusieurs phénomènes, l’utilisation de la modélisation 

semble nécessaire. Pour cela, une première étape consiste à mettre à jour les bases de données sur la 

réactivité des phases cimentaires exposées aux agents agressifs du milieu liquide de la méthanisation. 

Dans cette perspective, une première étape a consisté à appréhender les phénomènes induits par l’action 

des composés chimiques de la digestion anaérobie, en solutions synthétiques. Ces solutions correspondent 

aux métabolites agressifs de la digestion anaérobie, pris séparément ou mélangés dans les mêmes 

concentrations que dans les expériences sur les biodéchets. Les effets du phosphate et du magnésium 

ayant été jugés secondaires, seuls les acides acétiques, les carbonates et l’ammonium sont considérés. 

Une seconde étape a consisté à exposer des pâtes réduites en poudre, afin d’éliminer les phénomènes de 

diffusion et ainsi par simulation recaler les réactions et constantes thermodynamiques des phases. Dans 

le cadre de la thèse, du fait du temps imparti, cette seconde partie a été réalisée complétement sur les 

acides organiques (solution d’acide acétique) et a été ébauchée pour l’ammonium (solution de nitrate 

d’ammonium). Le travail se poursuit dans le cadre du projet BIBENdOM. 

1 EXPERIENCES SUR MONOLITHES 
Cette partie vise à caractériser les cinétiques de dégradation et les modifications des matériaux 

susceptibles d’être utilisés pour la construction de structures de méthanisation face à l’agressivité des 

différents métabolites du milieu, et l’effet de chacun des métabolites agressifs au sein de la dégradation 
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globale. Le but est de pouvoir, à terme, modéliser les dégradations afin d’apporter une information rapide 

sur l’agressivité d’un milieu, pour des concentrations en agents agressifs variables et pour différents 

matériaux. 

Pour cela, des solutions à base d’acide acétique, nitrate d’ammonium et bicarbonate de sodium ont été 

utilisées pour représenter respectivement l’attaque des acides gras volatils, de l’ion ammonium et du CO2 

dissous. Elles ont été utilisées seules ou combinées (solutions à base de plusieurs métabolites agressifs). 

Les essais ont d’abord consisté à immerger des pâtes de CEM I en solution. Un suivi de pertes de masse, 

des analyses chimiques par microsonde électronique (EPMA), des observations microscopiques (MEB en 

mode BSE), des analyses en DRX ainsi que des analyses de la composition du milieu liquide ont été réalisés 

au cours de l’expérience afin d’identifier les cinétiques de dégradation et les modifications 

microstructurales, chimiques et minéralogiques du matériau. Ces résultats pourront servir de support pour 

la modélisation de toutes les matrices à base de ciment Portland. Le MKAA étant une matrice originale 

non comparable à du CEM I, des essais ont aussi été effectués sur ce matériau. 

En outre, ces informations pourront permettre, par différence avec les milieux biologiques, de mieux 

connaître l’influence du biofilm et des microorganismes sur la détérioration globale des matériaux de 

construction. 

1.1 Matériaux et méthodes 

1.1.1 Matériaux 
Cette étude a été réalisée sur des pâtes fabriquées à partir de ciment Portland ordinaire CEM I 52,5 R 

(noté CEM I par la suite) et des pâtes de MKAA fabriquées à partir de métakaolin Argeco (noté MKAA par 

la suite) dont les compositions sont rappelées dans le Tableau V - 1.  

Tableau V - 1 : Composition chimique des matériaux de l’étude 

 Composition chimique en oxydes (%) 

 SiO2 CaO Al2O3 Fe2O3 K2O Na2O MgO Mn2O3 TiO2 SO3 P2O5 p.a.f. 

CEM I 52,5 R 

ou CEM I 
20,0 66,2 4,85 2,64 0,00 0,14 1,06 0,03 0,27 3,01 0,06 1,64 

Métakaolin 68,1 1,38 25,6 3,58 0,32 0,03 0,22 0,01 1,22 0,00 0,05 2,58 

p.a.f. = perte au feu 

Les pâtes de ciment ont été confectionnées selon la procédure explicitée au chapitre II. Avant 

l’expérience, les éprouvettes cylindriques de diamètre 35 mm et hauteur 70 mm ont été sciées en deux 

à mi-hauteur. Les demi-éprouvettes ont alors été immergées dans les solutions agressives décrites ci-

dessous. 

1.1.2 Solutions agressives 
Trois solutions simples ont été préparées selon la description explicitée au chapitre II :  

 la solution AA est une solution d’acide acétique à 0,30 mol.L-1 ; 

 la solution NA est une solution de nitrate d’ammonium NH4NO3 à 0,0444 mol.L-1 ; 

 la solution BS est une solution de bicarbonate de soude NaHCO3 à 0,2429 mol.L-1. 

Des solutions supplémentaires (appelées solutions mixtes), correspondant au mélange de ces composés 

chimiques dans les mêmes concentrations que précédemment, ont aussi été étudiées. Elles visent à 

identifier les mécanismes d’altération des matrices cimentaires exposées à ces mélanges et de mettre en 
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évidence l’éventuelle prédominance d’un métabolite par rapport aux autres. La concentration en acide 

acétique a été fixée à 0,30 mol.L-1, soit une valeur légèrement supérieure à la concentration de 0,28 mol.L-

1 utilisée par Bertron et al. (2005b) et étant la plus forte concentration d’acides trouvée dans les effluents 

agricoles. Les concentrations des solutions NA et BS ont été choisies en fonction des résultats des 

expériences en bioréacteurs afin de représenter fidèlement des conditions de digestion anaérobie. Ces 

solutions sont les suivantes : 

 la solution AA+NA est une solution à 0,30 mol.L-1 d’acide acétique et 0,0444 mol.L-1 de NH4NO3 ; 

 la solution AA+BS est une solution à 0,30 mol.L-1 d’acide acétique et 0,2429 mol.L-1 de NaHCO3 ; 

 la solution AA+BS+NA est une solution à 0,30 mol.L-1 d’acide acétique, 0,2429 mol.L-1 de NaHCO3 

et 0,0444 mol.L-1 de NH4NO3. 

Comme précisé au chapitre II, il a été choisi de ne pas tamponner les solutions pour ne pas ajouter de 

composés chimiques supplémentaires pouvant interagir avec le matériau. 

Les échantillons de CEM I ont été immergés dans toutes les solutions décrites ci-dessus alors que les 

échantillons de MKAA ont seulement été immergés dans les solutions AA, NA, BS et AA+BS. 

1.1.3 Conditions d’exposition et analyses – CEM I 
Pour chaque solution, 4 échantillons ont été immergés dans 2,5 L ce qui équivaut à un rapport 

solide/liquide d’environ 1/17 et un rapport surface/volume d’environ 97 cm2.L-1. Ce rapport a été choisi 

en accord avec les expériences précédentes de l’équipe (Bertron, Duchesne, et al., 2005a, 2005b; Larreur-

Cayol, Bertron, & Escadeillas, 2011) pour permettre la comparaison. Il est différent de celui des 

bioréacteurs. Les solutions ont été maintenues dans une pièce à 20°C dans des bacs en plastique fermés. 

Le pH des solutions a été régulièrement mesuré après une agitation manuelle (tous les jours au début de 

l’expérience puis plusieurs fois par semaine par la suite). Dès que le pH d’une des solutions dépassait 8,6 

(limite haute des conditions de digestion anaérobie), quelques millilitres de chaque solution étaient 

prélevés après une agitation manuelle et toutes les solutions étaient renouvelées avec de la solution 

neuve.  

Dans chaque bac, deux des quatre échantillons étaient dédiés au suivi de la perte de masse et les deux 

autres étaient dédiés aux analyses du solide. Pour le suivi de perte de masse, les échantillons étaient 

retirés des solutions, le liquide en excès était éliminé grâce à du papier absorbant, et les échantillons 

étaient pesés après 5 minutes à l’air libre. Pour les analyses du solide, la partie supérieure d’un 

échantillon était sciée précautionneusement avec une scie en diamant puis partagée en deux. Une moitié 

était utilisée pour les analyses DRX et l’autre était réservée aux analyses MEB/EDS et EPMA. 

La composition des échantillons liquides a été analysée par spectroscopie ICP-OES (Optima 7000DV 

ICP/OES Perkin Elmer) (Si, Na, K, Ca, Al, Fe) et chromatographie ionique (Thermo Electron ICS 300, 

colonne CS16) (SO4
2-, NH4

+). 

Les expériences avec les solutions AA+NA et AA+BS+NA ayant été faites plus tard, le planning initial n’a 

pas pu être reproduit à l’exact identique : pour ces deux solutions les expériences ont duré 18 semaines 

au lieu de 16 semaines. De plus, un bac de 1,25 L de solution dans lequel seulement deux échantillons 

ont été immergés a été utilisé pour la solution AA+NA. Seules deux échéances d’analyse du solide sont 

donc disponibles pour cette expérience (4 semaines et fin d’expérience). Les échéances de pesées et 

d’analyses du solide ainsi que la répartition des échantillons pour un bac sont présentées sur la            

Figure V - 1. 
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Figure V - 1 : Échéances de pesées et d’analyses du solide et répartition des échantillons pour un bac de solution 

1.2 Résultats – CEM I 
Cette partie présente l’évolution du pH des différentes solutions au cours de l’expérience, le suivi de 

pertes de masse des échantillons dégradés, les concentrations d’éléments lixiviés en solutions ainsi que 

les modifications structurales, chimiques et minéralogiques des matériaux après 4, 10 et 16 (ou 18) 

semaines d’immersion. 

1.2.1 Evolution du pH des différentes solutions 
La Figure V - 2 montre l’évolution du pH des solutions dans le temps. Chaque chute de pH correspond à 

un renouvellement des solutions. La Figure V - 2 nous renseigne donc aussi sur la fréquence des 

renouvellements. 

Les gammes de pH diffèrent assez sensiblement en fonction de la nature de la solution agressive (Figure 

V - 2) : 

- les solutions AA et AA+NA présentent les pH les plus faibles, avec des variations assez fortes 

comprises entre 2,4 et 4 ; 

- la solution AA+BS+NA présente une gamme de pH intermédiaire avec de faibles variations (entre 4,9 

et 5,5) ; 

- la solution AA+BS est la solution montrant le moins de variations de pH, puisque les valeurs sont 

comprises entre 5,3 et 5,5, ce qui traduit un fort pouvoir tampon de la solution ; 

- contrairement aux autres solutions, la solution NA présente de fortes variations de pH, entre 5,6 et 

9, traduisant le faible pouvoir tampon de cette solution ; 

- la solution BS présente le pH initial le plus élevé et les variations de pH sont comprises entre 8,2 et 9. 
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Figure V - 2 : Evolutions du pH des solutions en fonction du temps d’immersion – CEM I 

1.2.2 Pertes de masse 
La Figure V - 3 présente les pertes de masse des échantillons en fonction du temps.  

 

Figure V - 3 : Pertes de masse des pâtes de CEM I en fonction du temps d’immersion 

Après 16 semaines d’immersion, les pâtes de CEM I ont subi les pertes de masse les plus fortes, de l’ordre 

de 33 %, pour les solutions d’acide acétique AA et de mélange acide acétique et nitrate d’ammonium 

AA+NA, avec une attaque légèrement plus sévère pour la solution AA+NA. A contrario, un gain de masse 

de 2,1 % a été observé sur les échantillons immergés dans la solution de bicarbonate de sodium BS. Les 

autres solutions ont une agressivité intermédiaire. Les plus faibles pertes de masse sont observées pour 

la solution de nitrate d’ammonium seul NA (environ 6,1 % de perte de masse en fin d’expérience), alors 
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que les solutions mélangeant acide acétique et bicarbonate de sodium AA+BS et AA+BS+NA sont plus 

agressives tout en ayant entrainé une perte de masse bien significativement moins forte (13,4 %) qu’avec 

les solutions à base d’acide acétique sans bicarbonate (AA et AA+NA). D’après ces résultats et pour ces 

concentrations, le nitrate d’ammonium semble apporter une agressivité bien plus faible pour la matrice 

cimentaire que celle de l’acide acétique, et le bicarbonate semble apporter un effet protecteur. Dans les 

mélanges, l’effet supplémentaire du nitrate d’ammonium en termes d’agressivité paraît quasiment 

négligeable. On note que le classement de perte de masse est cohérent avec les pH des solutions (Figure 

V - 2) : les solutions AA et AA+NA présentent des pH et des pertes de masse identiques et il en est de 

même pour les solutions AA+BS et AA+BS+NA. Les solutions NA et BS sont celles qui présentent les pH 

les plus élevés et les pertes de masse les plus faibles. Au-delà de l’agressivité des composés en solution, 

il y a donc aussi un effet de l’acidité sur les dégradations. 

1.2.3 Lixiviation des éléments en solution 
La Figure V - 4 présente les concentrations des éléments lixiviés en solutions en concentration cumulée. 

Il n’a pas été possible de mesurer précisément la quantité de sodium lixivié en solution pour les solutions 

contenant du bicarbonate de sodium (les solutions BS et AA+BS). En effet, comme ces solutions sont 

intrinsèquement très concentrées en sodium, les variations de la concentration mesurée ne sont pas 

assez importantes pour être significatives. 

Les solutions contenant de l’acide acétique sans bicarbonate, i.e. AA et AA+NA, sont les plus agressives 

en termes de lixiviation avec des concentrations mesurées légèrement plus faibles pour la solution 

AA+NA. En effet, on observe un effet étonnant d’une moindre libération des ions Ca, Si, Al, Fe et sulfates 

pour cette solution alors que la perte de masse y est plus importante. En revanche, la solution AA+NA a 

lixivié d’avantage de sodium (7,8 mmol.L-1) que la solution AA (2,9 mmol.L-1). Dans ces deux solutions, on 

retrouve en particulier des fortes concentrations de calcium (419 ± 5,1 mmol.L-1), de silicium (17 ± 1,6 

mmol.L-1) et de sulfates (2 ± 0,3 mmol.L-1). Les concentrations de sulfates lixiviés sont bien plus 

importantes que dans les autres solutions puisqu’elles sont environ 3 fois supérieures. De plus, ces deux 

solutions sont les seules à avoir lixivié de l’aluminium (9 ± 0,1 mmol.L-1) et du fer (3 ± 0,3 mmol.L-1), ce 

qui est probablement lié à leur pH faible. Dans ces deux solutions on retrouve un relargage relatif des 

ions Ca2+ > Si4+ > Al3+ > K+ > Fe3+ > SO4
2-.  

Les solutions de nitrate d’ammonium NA, et d’acide acétique contenant du bicarbonate avec ou sans 

nitrate d’ammonium, AA+BS et AA+BS+NA sont moins agressives et montrent des valeurs de lixiviation 

intermédiaires pour le calcium (163 ± 25 mmol.L-1), le silicium (5 ± 1.2 mmol.L-1), les sulfates (1 ± 0,1 

mmol.L-1) et le potassium (1 ± 1,2 mmol.L-1). Elles ne provoquent pas la lixiviation du fer et de l’aluminium. 

Le relargage relatif des ions pour ces solutions est le suivant : Ca2+ > Si4+ > SO4
2- et K+. 

La solution de bicarbonate de sodium BS est la moins agressive et n’a relargué qu’une faible quantité de 

potassium (4,1 mmol.L-1) et de silicium (1,2 mmol.L-1). On a donc un relargage relatif des ions comme 

suit : K+ > Si4+. 

Le potassium a été trouvé en quantité similaire dans toutes les solutions mais on peut remarquer une 

plus faible concentration en potassium dans la solution BS alors que l’élément semble plus lixivié dans 

les solutions AA, AA+NA et AA+BS+NA. En outre, le comportement du sodium vis-à-vis des solutions 

(seules les solutions AA, NA et AA+NA sont prises en compte) est particulier puisque cet élément est 

particulièrement lixivié pour la solution AA+NA et moins dans les solutions AA et NA. 
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Figure V - 4 : Concentrations cumulées des éléments lixiviés en solution : Ca, Si, Fe, SO4
2-, Al, K, Na – CEM I 
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1.2.4 Modifications des pâtes de CEM I 

1.2.4.1 Observations macroscopiques 

La Figure V - 5 présente l’aspect visuel des échantillons à la fin des expériences d’immersion. 

 

Figure V - 5 : (A) Aspect visuel de la surface des échantillons en fin d’expérience et (B) aspect visuel des tranches des 
échantillons AA+NA et AA+BS+NA en fin d’expérience 

Les échantillons immergés dans les solutions contenant de l’acide acétique (AA, AA+BS, AA+NA et 

AA+BS+NA) présentent une couleur orangée liée à la décalcification intense de la matrice cimentaire qui 

permet l’expression de la couleur de l’oxyde de fer. Pour les solutions AA, AA+NA et AA+BS+NA on 

observe une forte fissuration lorsque ces échantillons sont sortis des solutions et laissés à sécher sur une 

paillasse. Cette fissuration est liée au retrait chimique suite au départ massif du calcium. La Figure V - 5.B 

permet d’observer que la zonation colorée est fonction de la distance à la surface exposée. Enfin, la teinte 

est préservée pour la pâte de ciment exposée à la solution de bicarbonate de sodium (BS) alors que 

l’échantillon immergé dans la solution de nitrate d’ammonium (NA) présente une coloration légèrement 

orangée, sans fissuration. 

1.2.4.2 Observations microscopiques 

Le Tableau V - 2 présente les images MEB des échantillons de CEM I immergés dans les solutions 

agressives après 4 semaines, 10 semaines et à la fin de l’expérience. Les échantillons immergés dans la 

solution BS n’ayant pas présenté de modifications importantes seules deux échéances (10 semaines et 

fin d’expérience) sont présentées. De plus, il faut noter que sur un même échantillon, la différence de 

densité entre la zone dégradée et le cœur sain était parfois tellement importante que les deux zones ne 

pouvaient pas être correctement visibles avec le même contraste. Certaines des images présentées sont 

donc l’assemblage de deux images avec des contrastes différents. 
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Tableau V - 2 : Images MEB d’échantillons de pâte de CEM I immergés dans les différentes solutions agressives 
après 4 semaines, 10 semaines et à la fin de l’expérience (16 ou 18 semaines) 

Solution AA 

 
Solution NA 

 
Solution BS 
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Solution AA+NA 

 
Solution AA+BS 

 
Solution AA+BS+NA 
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Les images MEB (Tableau V - 2) mettent en évidence la morphologie et la profondeur de la zone dégradée, 

ainsi que son évolution au cours du temps. On remarque trois types de modifications : 

 En présence d’acide acétique les échantillons présentent une zone extérieure dégradée 

(appelée zone dégradée par la suite) de très faible densité, de couleur jaunâtre à brunâtre, 

friable et sujette au retrait de dessiccation lorsque les échantillons sont sortis des bacs et 

séchés avant observation (zone probablement très poreuse) (voir Figure V - 5, échantillons 

AA, AA+BS, AA+NA et AA+BS+NA). La fissuration observée sur échantillons humides est liée 

au retrait chimique associé au départ des ions. Cette zone a une structure totalement 

différente de la pâte saine : les grains anhydres n’y sont plus visibles et elle présente une très 

faible résistance mécanique comme le soulignent plusieurs auteurs dans des études sur les 

acides acétique, lactique ou succinique (Bertron, Duchesne, et al., 2005a; Bertron et al., 

2007b; Oueslati & Duchesne, 2012; Pavlík, 1994). En dessous de la zone dégradée, une zone 

plus fine apparaît légèrement plus foncée que le cœur sain, et donc légèrement moins dense. 

Dans cette zone, on peut encore observer des grains de ciment anhydres. Les démarcations 

entre les différentes zones sont franches et les fronts sont parallèles à la surface. La zone 

dégradée a tendance à se décrocher du reste de l’échantillon une fois sèche ; 

 Les échantillons exposés à la solution NA présentent une zone extérieure de plus faible 

densité, non homogène avec une démarcation non rectiligne entre le cœur sain et la zone de 

plus faible densité ; 

 Pour les échantillons exposés à la solution BS, aucune modification n’est clairement visible 

sur les images MEB, que cela soit après 4, 10 ou 16 semaines. On remarque cependant une 

intensification du signal du calcium en surface sur les cartographies EDS (non montrées ici). 

Sur les échantillons exposés à la fois à l’acide acétique et au bicarbonate de sodium (AA+BS et AA+BS+NA) 

on remarque une fine couche extérieure craquelée avec une densité légèrement plus élevée que la partie 

dégradée juste au-dessous. 

1.2.4.3 Evolution des profondeurs dégradées 

L’évolution des profondeurs dégradées a été reportée sur la Figure V - 6.  

 

Figure V - 6 : Evolutions de la profondeur dégradée des échantillons (MEB) au cours du temps en fonction de la 
solution agressive 



Chapitre V – Dégradation par les agents chimiques métabolisés lors de la digestion anaérobie 
  

220 
 

Hormis pour la solution NA pour laquelle il est difficile de repérer précisément les différentes zones de 

dégradation et leur évolution, on observe clairement l’augmentation de l’épaisseur de la zone dégradée 

avec le temps, avec une évolution semblable pour les solutions AA et AA+NA et pour les solutions AA+BS 

et AA+BS+NA. Cette évolution est corrélée avec les pertes de masse présentées sur la Figure V - 3, et avec 

le pH. La tendance d’agressivité dégagée par les pertes de masse est confirmée puisqu’au terme de 

l’expérience, les profondeurs dégradées (mesurées grâce aux images MEB) ont atteintes des épaisseurs 

de 0 µm, 1800 µm, 2070 µm, 2330 µm, 5000 µm et 6900 µm respectivement pour les solutions BS, NA, 

AA+BS, AA+BS+NA, AA et AA+NA. 

1.2.4.4 Modifications chimiques 

Les résultats des analyses EPMA des pâtes de CEM I sont présentés sur les Figure V - 7 à Figure V - 12. Les 

données sont en quantité d’oxydes en fonction de la distance à la surface. Afin d’améliorer la lisibilité, les 

courbes ont été lissées, chaque point étant la moyenne de 5 points des analyses initiales. Afin d’alléger 

la lecture, seuls les profils chimiques en fin d’expérience sont présentés (sauf pour la solution BS où c’est 

le profil après 4 semaines qui est présenté). 

 Solution AA 

La Figure V - 7 présente les analyses EPMA de la pâte de CEM I immergée dans une solution d’acide 

acétique pendant 16 semaines.  

 

Figure V - 7 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
CEM I immergée dans la solution AA (0,30 mol.L-1) pendant 16 semaines 

Elle montre une zone dégradée importante avec une décalcification brutale et totale de la pâte entre 

6400 et 5400 µm de profondeur (zone 2). Cette chute est associée avec la chute de la teneur en SO3 alors 

qu’un léger enrichissement en cet oxyde était observé en zone 2. A partir de 5500 µm, les courbes de 

l’aluminium et du silicium augmentent relativement à cause de la diminution importante de la teneur en 

calcium (zone 3.a). Dans la zone extérieure (zone 3), il reste de l’aluminium, du silicium et du fer mais on 

observe une diminution progressive de l’aluminium en zone 3.b, à partir de 3000 µm de profondeur. La 

surface extérieure n’est plus composée que d’un gel de silice. Un enrichissement en fer est détecté entre 
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2000 et 4000 µm de profondeur. On peut considérer que la pâte est saine au-delà de 6400 µm de 

profondeur (zone 1). L’évolution de la composition chimique est en accord avec les résultats 

précédemment obtenus sur des attaques par l’acide acétique seul (Bertron, Duchesne, et al., 2005a, 

2005b; Bertron et al., 2007b; Larreur-Cayol, Bertron, & Escadeillas, 2011; Pavlík, 1994). 

 Solution NA 

La Figure V - 8 présente les analyses EPMA de la pâte de CEM I immergée dans une solution de nitrate 

d’ammonium pendant 16 semaines. On peut observer une décalcification très progressive de la pâte à 

partir de 3100 µm de profondeur (début de la zone 2) sans zonation franche ni chute soudaine de la 

teneur en calcium, traduisant une attaque moins agressive que la solution AA. Relativement, la teneur 

des autres oxydes augmente légèrement à partir de 3100 µm de profondeur. Cette augmentation relative 

s’accentue pour SiO2 et Al2O3 quand la teneur en SO3 diminue entre 2250 et 1500 µm pour finalement 

atteindre 0 % en zone 3. La teneur en SiO2 et la teneur totale en oxydes diminuent à partir de 1150 µm 

jusqu’à la surface (zone 3.b). La teneur en ion fer reste stable dans la profondeur. On peut remarquer 

que la composition de la pâte de ciment est stable sur les derniers 100 µm. Au-delà de 3100 µm (zone 1), 

la pâte semble inaltérée avec une composition chimique similaire à celle d’une pâte de ciment Portland 

saine. 

 

Figure V - 8 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
CEM I immergée dans la solution NA (0,0444 mol.L-1)  pendant 16 semaines 

 Solution BS 

La Figure V - 9 présente les analyses EPMA de la pâte de CEM I immergée dans une solution de 

bicarbonate de sodium pendant 4 semaines. Par soucis de disponibilité de l’équipement et puisque 

l’échantillon ne semblait pas montrer au MEB de modifications importantes dans le temps, seules les 

analyses EPMA à 4 semaines ont été faites sur cet échantillon. Les profils de composition chimique EPMA 

sont très stables sur la profondeur. Une fine couche extérieure de 50 µm (zone 2) montre la diminution 

du total des oxydes avec la diminution des oxydes de soufre, d’aluminium et de silicium. Le calcium 

semble rester stable, probablement dû à des phénomènes de dissolution et précipitation de carbonates 

de calcium. 
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Figure V - 9 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
CEM I immergée dans la solution BS (0,2429 mol.L-1) pendant 4 semaines 

 Solution AA+NA 

La Figure V - 10 présente les analyses EPMA de la pâte de CEM I immergée dans la solution AA+NA 

pendant 18 semaines. 

 

Figure V - 10 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
CEM I immergée dans la solution AA+NA (0,30 mol.L-1 d’acide acétique et 0,0444 mol.L-1 de nitrate d’ammonium) 
pendant 18 semaines 

C’est l’échantillon qui montre la plus grande profondeur dégradée. Les chutes de signal aux profondeurs 

4200 µm et 7000 µm correspondent à des fissures dans l’échantillon. Les modifications chimiques 
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observées sont similaires à celles de l’échantillon immergé dans la solution d’acide acétique seul, avec 

une intensité plus grande. La décalcification se produit dans la zone 2 : elle commence à 8100 µm de 

profondeur et est totale à 7000 µm de profondeur. Comme pour la solution de nitrate d’ammonium, la 

décalcification s’est échelonnée sur plus d’un millimètre, alors que la chute de la teneur totale en oxydes 

est soudaine et brutale à environ 7000 µm de profondeur. Comme pour les autres solutions contenant 

de l’acide acétique, on observe un enrichissement en soufre dans la zone 2, juste avant que cet élément 

soit totalement lessivé. En zone 3, les oxydes d’aluminium, fer et silicium sont toujours présents mais 

l’extérieur de la pâte (zone 3.c) est composé uniquement d’un gel de silice. Comme pour la solution AA, 

on observe une rupture de pente pour la teneur en aluminium qui augmente en zone 3.a mais diminue 

en zone 3.b. 

 Solution AA+BS 

La Figure V - 11 présente le profil de composition chimique d’une pâte de CEM I immergée dans la solution 

AA+BS pendant 16 semaines. On remarque que la composition chimique de cette pâte varie de manière 

similaire à celle de la pâte immergée dans la solution AA, mais avec une profondeur dégradée plus faible. 

La zone 2 présente la chute brutale de l’oxyde de calcium ainsi que du total des oxydes et un 

enrichissement en soufre. La zone 3 est marquée par une teneur nulle en SO3 et par la stabilisation d’une 

partie du calcium, probablement du fait de précipitations de phases riches en calcium dans cette zone. 

La zone 4 présente une matrice décalcifiée avec une teneur totale en oxydes inférieure à 40 %. Dans cette 

solution, en comparaison avec la solution AA, les oxydes d’aluminium et de fer sont mieux conservés en 

surface, ce qui engendre une plus faible augmentation relative de la teneur en oxyde de silicium. La 

surface est composée d’un gel silico-ferro-alumineux. On observe l’augmentation de la teneur totale en 

oxydes dans la zone 4.b (400 µm) due à l’augmentation de la teneur en Fe2O3. 

 

Figure V - 11 : Profil de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
CEM I immergée dans la solution AA+BS (0,30 mol.L-1 d’acide acétique et 0,2429 mol.L-1 de bicarbonate de sodium) 
pendant 16 semaines 

 Solution AA+BS+NA 
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La Figure V - 12 présente les analyses EPMA d’une pâte de CEM I immergée dans la solution AA+BS+NA 

pendant 18 semaines. Comme pour l’échantillon immergé dans la solution de nitrate d’ammonium seul, 

on observe une décalcification progressive de la pâte (dans les zones 2 et 3 entre 3600 et 2100 µm de 

profondeur) puis une décalcification plus brutale (comme pour une solution d’acide acétique seul) dans 

la zone 4 (entre 2000 et 1700 µm). On observe un enrichissement en soufre dans la zone 2 entre 3000 et 

3600 µm de profondeur puis la teneur de cet oxyde diminue jusqu’à atteindre 0 % à partir de la zone 4. 

La zone 3 est marquée par la stabilisation d’une partie du calcium, probablement du fait de précipitations 

de phases riches en calcium, qui induit une teneur totale en oxydes élevée. Cet effet est beaucoup plus 

marqué dans cette solution, en présence de NA, que pour la solution AA+BS (Figure V - 11). La zone 

extérieure (zone 5) est constituée d’un gel silico-alumineux puisque l’aluminium est toujours présent en 

surface. La profondeur de dégradation est plus faible que pour une solution d’acide acétique seul 

puisqu’elle est de 3600 µm. 

 

Figure V - 12 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
CEM I immergée dans la solution AA+BS+NA (0,30 mol.L-1 d’acide acétique, 0,2429 mol.L-1 de bicarbonate de sodium 
et 0,0444 mol.L-1 de nitrate d’ammonium) pendant 18 semaines 

1.2.4.5 Modifications minéralogiques 

Les analyses DRX finales (à la fin de l’expérience) des pâtes de ciment exposées aux solutions chimiques 

sont présentées de la Figure V - 13 à la Figure V - 18. Les fiches PDF (powder diffraction file) qui ont été 

utilisées sont les suivantes : C3S – Hatrurite (PDF 86-0402 & PDF 42-0551) ; C2S – Larnite (PDF 29-0371) ; 

C3A – Aluminate tricalcique (PDF 38-1429) ; Ettringite (PDF 41-1451) ; CH – Portlandite (PDF 44-1481) ; 

C4AF – Brownmillerite (PDF 30-0226) ; Kuzelite-monosulphate (PDF 83-1289) ; CaCO3 – Calcite (PDF 05-

0586) ; CaCO3 – Vatérite (PDF 33-0268) ; CaCO3 – Aragonite (PDF 41-1475) ; SiO2 – Quartz (PDF 46-1045). 
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 Solution AA 

La Figure V - 13 présente les diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution 

AA pendant 16 semaines. La zone 1 correspond à la zone saine, et contient des phases typiques d’une 

pâte de CEM I (portlandite, ettringite, brownmillerite, C3S, et C2S). La zone 2 est le siège de la dissolution 

de la portlandite et de la précipitation de calcite. On y décèle un léger enrichissement en ettringite qui 

peut être associé à l’augmentation de la teneur en soufre dans cette zone. Enfin, la zone 3 présente une 

amorphisation de la pâte, avec une zone extérieure majoritairement amorphe sur plus de 4 mm. 

 

Figure V - 13 : Diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution AA pendant 16 
semaines en fonction de la profondeur 
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 Solution NA 

La Figure V - 14 présente les diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution 

NA pendant 16 semaines. Le diffractogramme de la zone 1 est typique d’une pâte de CEM I saine. La zone 

2 est caractérisée par la dissolution de la portlandite et l’intensification des pics d’ettringite. La 

précipitation de calcite y est détectée. Sur la zone extérieure (zone 3), la calcite est la phase principale et 

seules les phases de brownmillerite et d’ettringite restent de la composition initiale de la pâte de ciment 

Portland.  

 

Figure V - 14 : Diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution NA pendant 16 
semaines en fonction de la profondeur 
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 Solution BS 

La Figure V - 15 présente les diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution 

BS pendant 16 semaines. Sur cet échantillon, la zone extérieure (zone 2) est uniquement composée de 

carbonates de calcium : principalement de l’aragonite mais aussi de la calcite et de la vatérite. On 

retrouve très rapidement la zone saine, à 50 µm sous la surface. 

 

Figure V - 15 : Diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution BS pendant 16 
semaines en fonction de la profondeur 
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 Solution AA+NA 

Après 18 semaines d’immersion dans la solution AA+NA, les dégradations de la pâte de CEM I étaient 

tellement importantes que le matériau était devenu très fragile, cassant et que l’analyse DRX sur le solide 

n’a pas pu être faite correctement. Il est tout de même apparu que le matériau avait une structure 

amorphe sur plus de 6 mm de profondeur. Afin de comprendre les mécanismes de dégradation, la Figure 

V - 16 présente donc les diffractogrammes de rayons X de la pâte de CEM I immergée dans la solution 

AA+NA pendant 4 semaines. 

 

Figure V - 16 : Diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution AA+NA pendant 4 
semaines en fonction de la profondeur 

La zone 1 correspond à la zone saine. La zone 2 montre l’intensification des pics d’ettringite, et la 

dissolution de la portlandite. Après 4 semaines d’immersion, la zone 3.a est majoritairement composée 

de calcite mais aussi d’ettringite, de brownmillerite et de C3A. Après 16 semaines d’immersion, il est peu 
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probable que cette zone soit composée de calcite puisque sa teneur en calcium est nulle dans cette zone 

(Figure V - 10). On serait probablement face à une zone présentant une amorphisation (dissolution des 

phases initiales cristallisées). La zone 3.b est totalement amorphe. 

 

 Solution AA+BS 

La Figure V - 17 présente les diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution 

AA+BS pendant 16 semaines.  

 

Figure V - 17 : Diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution AA+BS pendant 16 
semaines en fonction de la profondeur 

La zone 1 correspond à la composition minéralogique d’un échantillon de pâte de CEM I sain. Des 

similitudes avec la solution AA sont observées : la zone 2 est marquée par la dissolution de la 
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portlandite et l’intensification des pics d’ettringite. Des carbonates de calcium, calcite et vatérite, y sont 

détectés. La zone 3 présente la dissolution des phases initiales de la pâte au profit des carbonates de 

calcium, calcite et vatérite, dont l’intensité des pics augmente. Comme pour la solution AA, la zone 

extérieure (zone 4) est totalement amorphe. 

 Solution AA+BS+NA 

La Figure V - 18 présente les diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution 

AA+BS+NA pendant 18 semaines. La zone 1 correspond à la pâte saine. La zone 2 est le siège de la 

dissolution de la portlandite et l’intensification des pics d’ettringite. La zone 3 est principalement 

constituée de calcite et minoritairement de brownmillerite. Enfin, la zone 4 présente la dissolution de ces 

phases et la zone 5 est principalement amorphe, mais des pics de faible intensité de brownmillerite y 

sont détectés. 

 

Figure V - 18 : Diffractogrammes de rayons X d’une pâte de CEM I immergée dans la solution AA+BS+NA pendant 
18 semaines en fonction de la profondeur 
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1.3 Discussion – CEM I 

1.3.1 Effets des solutions simples 

1.3.1.1 Solution AA 

Les mécanismes de dégradation des pâtes de CEM I immergées dans la solution AA sont identiques à ceux 

classiquement rencontrés lors d’attaques acides pour les acides dont les sels de calcium sont solubles 

dans l’eau (Bertron, 2004; Bertron et al., 2004; Bertron & Duchesne, 2013) :  

 Une dissolution progressive des phases initiales de la pâte de ciment ; 

 Des pertes de masse importantes ; 

 Une zonation minéralogique et chimique bien marquée ; 

 Une zone dégradée presqu’entièrement décalcifiée et constituée de silicium, d’aluminium et de 

fer, de caractère amorphe et s’apparentant à un gel de silice ou un gel silico-alumineux. La 

composition de la zone dégradée a pu être vérifiée grâce à une cartographie EDS semi-

quantitative de la zone de transition entre le gel dégradé et le cœur de l’échantillon (Figure V - 

19). On observe qu’une petite partie des anhydres résiduels n’est que partiellement dissoute 

dans la zone 3a (les squelettes de ces anhydres ne sont pas totalement décalcifiés dans cette 

zone la plus proche de la zone de transition). 

 

Figure V - 19 : Images MEB et cartographies semi-quantitatives EDS de l’aluminium (Al), du soufre (S), du silicium 
(Si), du calcium (Ca), du potassium (K) et du sodium (Na) de la pâte de CEM I immergée dans la solution AA pendant 
16 semaines 

De plus, dans l’étude de Bertron et al. (2005a), un léger enrichissement en soufre est observé entre la 

zone amorphe et la zone saine, correspondant à l’intensification des pics d’ettringite sur les diagrammes 

DRX. De la calcite a aussi été observée dans cette étude. 
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Les éléments les plus lessivés (calcium et sulfates) (Figure V - 4) ont été quasi-totalement éliminés de la 

zone dégradée (Figure V - 7, Figure V - 19). 

Comme dans l’étude de Bertron et al. (2005a), la zone altérée présente une faible résistance mécanique 

mais n’est pas dissoute et permet probablement de ralentir la pénétration des agents agressifs vers le 

cœur de l’échantillon. 

1.3.1.2 Solution NA 

D’après la littérature (Escadeillas, 2013; Escadeillas & Hornain, 2008), les sels d’ammonium sont très 

agressifs pour la matrice cimentaire et réagissent suivant un mécanisme d’échange 2 NH4
+  Ca2+ 

provoquant la lixiviation et la décalcification de la matrice cimentaire (Lea, 1965), la dégradation étant 

gouvernée par le phénomène de diffusion (Gallé et al., 2004). Des solutions de nitrate d’ammonium 

fortement concentrées ((6 mol.L-1 ou plus) sont ainsi utilisées pour réaliser des essais accélérés de 

lixiviation en remplacement de l’eau déminéralisée (Carde et al., 1996, 1997; Carde & François, 1997; 

Perlot et al., 2007). L’eau déminéralisée et la solution de nitrate d’ammonium provoquent toutes deux la 

totale dissolution de la portlandite et la décalcification des C-S-H, la différence étant que les cinétiques 

de dégradation de la solution de nitrate d’ammonium sont de 60 à 300 fois plus élevées que celles d’une 

eau dé-ionisée (Carde et al., 1997; Gérard et al., 2002; Heukamp et al., 2001). L’attaque par la solution 

de nitrate d’ammonium crée une zone dégradée périphérique (Carde et al., 1996; Carde & François, 1997; 

Kamali et al., 2008; Perlot et al., 2007) et provoque une augmentation importante de la porosité (Carde 

& François, 1997; Gallé et al., 2004). 

Dans cette étude, une solution de nitrate d’ammonium faiblement concentrée a été utilisée (0,0444 

mol.L-1) afin de représenter les conditions de digestion anaérobie. Dans ce contexte, l’attaque au nitrate 

d’ammonium a provoqué la décalcification très progressive de la pâte avec la dissolution des phases 

porteuses de calcium (CH et C-S-H) et la carbonatation de la surface. La carbonatation est sûrement due 

à la présence du CO2 de l’atmosphère et a probablement permis de ralentir la progression de l’agent 

agressif en comblant la porosité (Baroghel-Bouny et al., 2008; Shah et al., 2018). Comme pour la solution 

AA, les sulfates et le calcium sont les ions les plus lessivés pour cette solution. Cependant, la solution NA 

étant moins concentrée, la quantité lixiviée est sensiblement plus faible que pour la solution AA, ce qui 

est cohérent avec les plus faibles épaisseurs dégradées et pertes de masse de ces échantillons, ainsi que 

la décalcification qui n’est que progressive dans la zone dégradée alors qu’elle est totale sur l’ensemble 

de la zone pour la solution AA. Au contraire de l’attaque acide, le fer reste dans la zone extérieure de 

l’échantillon. 

1.3.1.3 Solution BS 

Après 16 semaines immergée dans la solution BS, la pâte de CEM I était toujours intacte à part sur une 

fine couche extérieure de 50 µm seulement composée de carbonates de calcium : calcite, vatérite et 

aragonite. Ces échantillons ont été les seuls à présenter des gains de masse, liés à la carbonatation de la 

surface de la pâte. Seules de petites quantités de silicium et potassium ont été lessivés. On peut noter 

que la quantité de potassium lessivé était plus faible que pour les autres solutions alors que cet élément 

a été lixivié en quantités similaires dans les autres solutions peu importe leur agressivité. Ainsi, il 

semblerait que la solution de bicarbonate de sodium limite la lixiviation, probablement en comblant la 

porosité de la pâte grâce aux carbonates de calcium (Baroghel-Bouny et al., 2008; Shah et al., 2018). Alors 

que la calcite est connue pour être le polymorphe de carbonate de calcium le plus stable en conditions 

atmosphériques ambiantes (Knez et al., 2006), la couche externe de la pâte est principalement composée 

d’aragonite (phase métastable) et contient aussi de la vatérite (phase instable) en faible quantité. D’après 

plusieurs auteurs (Cailleau et al., 1979; El Fil, 1999; Zidoune, 1996) l’ion Na+ n’aurait aucun effet sur le 
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type de polymorphe formé. Cependant, des phases d’aragonite pure ont été synthétisées en ajoutant du 

carbonate de sodium Na2CO3 à une solution contenant de la portlandite Ca(OH)2 en conditions contrôlées 

(Jimoh et al., 2018; Kitamura et al., 2002). D’après Kitamura et al. (2002), la teneur en aragonite augmente 

quand le taux d’addition de carbonates de sodium diminue, et pour des taux d’addition élevés, la calcite 

précipite préférentiellement. Les auteurs spécifient que si la concentration en ions calcium est 

équivalente ou presque à la solubilité de la portlandite, la faible sursaturation locale est avantageuse 

pour la cristallisation de l’aragonite. Ce phénomène pourrait expliquer la présence d’aragonite sur la 

couche externe de la pâte. De plus, la présence de vatérite pourrait être liée au plus faible pH de la zone 

extérieure puisque, à température ambiante, la vatérite précipite pour un pH<10 (Oral & Ercan, 2018; Tai 

& Chen, 1998). 

1.3.2 Effets des solutions mixtes 
L’immersion des pâtes de CEM I dans les solutions mixtes a permis d’établir une tendance d’agressivité 

relative des solutions, dans l’ordre d’agressivité croissante : AA+BS < AA+NA+BS < AA+NA. Les résultats 

ont montré que l’agressivité du nitrate d’ammonium est faible devant celle de l’acide acétique et apporte 

peu d’altération supplémentaire dans les solutions mixtes, pour ces concentrations. Le bicarbonate de 

sodium permet quant à lui de réduire sensiblement l’agressivité de la solution lorsqu’il est mélangé avec 

l’acide acétique. 

1.3.2.1 Solution AA+NA 

Les mécanismes de dégradation de cette pâte de ciment peuvent être expliqués par la combinaison des 

mécanismes de dégradation des solutions AA et NA, l’intensité et les cinétiques de l’attaque étant 

principalement liées à l’attaque AA. Les dégradations structurelles et le profil de composition chimique 

de cette pâte de ciment sont en effet similaires à ceux de la pâte de ciment immergée dans la solution 

AA, même si des différences peuvent être notées. La présence du nitrate d’ammonium a intensifié la 

dégradation puisque la profondeur dégradée et l’épaisseur de la zone extérieure amorphe sont 

supérieures pour la solution composée. On observe une décalcification brutale comme pour une attaque 

acide, combinée à une décalcification plus progressive en profondeur, probablement liée à la présence 

du nitrate d’ammonium. Cependant, aucun mécanisme d’échange 2 NH4
+  Ca2+ n’a pu être identifié 

puisque les concentrations de NH4
+ mesurées sont restées constantes à environ 800 mg.L-1 dans la 

solution au cours de l’expérience. Des produits de carbonatation ont été détectés en profondeur et n’ont 

pas semblé ralentir la dégradation du matériau. Ils ont pu se former pendant l’analyse DRX. A 16 

semaines, la perte de masse était très importante (estimée à environ 33,5 %) et légèrement supérieure 

à celle de l’échantillon immergé dans la solution AA. La quantité d’éléments lessivés dans la solution 

AA+AN était similaire à celle de la solution AA, hormis pour les teneurs en sodium et en sulfates. La 

présence du nitrate d’ammonium semblerait donc accentuer la lixiviation du sodium et la dégradation 

globale, mais limiter la lixiviation des sulfates. 

1.3.2.2 Solution AA+BS 

La dégradation de la pâte de CEM I immergée dans la solution AA+BS est similaire à celle d’une attaque 

acide (attaque de la solution d’acide acétique). Cependant, la présence du bicarbonate de sodium semble 

protéger la matrice cimentaire puisque la quantité d’éléments lixiviés est bien inférieure à celle mesurée 

dans la solution AA. L’effet de la solution BS est vraisemblablement associé, au moins partiellement, à un 

effet sur le pH de la solution AA+BS (pH initial de 5,3), significativement supérieur à celui de la solution 

AA seule (pH initial de 2,6). De plus, le fer et l’aluminium sont encore présents en surface de l’échantillon. 

La perte de masse est aussi plus faible que pour la solution AA mais reste cependant importante. Les 

carbonates de calcium (calcite et vatérite) sont détectés, non pas en surface comme pour la solution BS 
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mais en profondeur (zone 3) où les conditions sont favorables à la précipitation puisque le matériau est 

totalement décalcifié plus en surface. Une fois de plus, la présence de la vatérite à l’extérieur de la zone 

carbonatée est probablement due à un pH<10. 

1.3.2.3 Solution AA+BS+NA 

Les mécanismes de dégradation de la pâte de ciment immergée dans la solution AA+BS+NA sont une 

combinaison des effets de chaque agent agressif présent en solution. Cette solution finale permet donc 

de déterminer l’influence de chaque agent agressif sur une pâte de CEM I. 

Tout d’abord, l’intensité de dégradation plus faible de cette pâte de ciment en comparaison avec la pâte 

de ciment immergée dans la solution AA+NA permet de confirmer l’effet protecteur du bicarbonate de 

sodium. On y observe une zone dégradée et une perte de masse plus faibles. La présence du bicarbonate 

de sodium empêche la lixiviation de l’aluminium et du fer, éléments lixiviés uniquement en présence 

d’acide acétique et en absence de bicarbonate de sodium. De plus, la présence du bicarbonate de sodium 

diminue fortement les quantités de calcium, sulfates et silicium lessivées. Dans cette solution, la 

carbonatation se produit en profondeur (zone 3), juste avant la zone de transition contenant 

l’enrichissement en soufre (zone 2). Son effet sur la composition chimique est plus marqué que dans le 

cas de la solution AA+BS. En outre, la présence de bicarbonate de sodium dans la solution AA+BS+NA 

induit un pH initial de la solution significativement plus élevé (4,9) que pour la solution AA+NA (2,4). 

Malgré les renouvellements réguliers de la solution, qui est le facteur le plus influent pour l’attaque par 

une solution de nitrate d’ammonium de concentration donnée (Poyet et al., 2012), la présence du nitrate 

d’ammonium, pour cette concentration, n’a pas semblé augmenter de manière significative la 

dégradation du matériau. En effet, si on compare les dégradations de la pâte de ciment immergée dans 

la solution AA+BS et de celle immergée dans la solution AA+BS+NA, on observe que la présence du nitrate 

d’ammonium n’a que peu augmenté la perte de masse de l’échantillon : en présence de nitrate 

d’ammonium, certains éléments sont plus lixiviés (le calcium, le potassium et le silicium) mais on observe 

à nouveau que la lixiviation des sulfates y est limitée. La profondeur dégradée est tout de même 

supérieure pour la solution AA+BS+NA, ce qui est probablement lié à la lixiviation supérieure du calcium 

et du silicium, composants majeurs de la matrice cimentaire. 

L’acide acétique, présent dans toutes les solutions mixtes, provoque la lixiviation de tous les éléments, 

des pertes de masse et des profondeurs dégradées importantes. 

1.3.3 Effet du pH 
D’après les pertes de masse et les profondeurs dégradées identifiées sur les profils de composition 

chimiques EPMA, les solutions étudiées, dans ces conditions, peuvent être classées par ordre 

d’agressivité croissante : solution BS < solution NA < solution AA+BS < solution AA+BS+NA < solution AA 

< solution AA+NA. Cependant, il est important de noter que c’est aussi l’ordre décroissant des valeurs de 

pH initiales Figure V - 20) : solution BS (pH initial = 8,28) < solution NA (pH initial = 5,67) < solution AA+BS 

pH initial = 5,32) < AA+BS+NA solution (pH initial = 4,9) < solution AA (pH initial = 2,62) < solution AA+NA 

(pH initial = 2,41). Ainsi, l’agressivité des solutions peut être corrélée avec leurs pH initiaux, ce qui est 

cohérent avec les normes de classification pour les environnements chimiquement agressifs pour le 

béton (EN 206 et FD P 18-011 (AFNOR, 2014b, 2016b)). Ce biais pourrait être corrigé en tamponnant les 

solutions afin d’atteindre un pH d’environ 7,5 rencontré en digestion anaérobie, mais cela demanderait 

l’ajout d’espèces chimiques supplémentaires en solution, qui pourraient influencer les mécanismes de 

dégradation des pâtes de ciment. 
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1.4 Conclusions – CEM I 
Dans les conditions expérimentales de l’étude (concentrations maximales observées en digestion 

anaérobie) : 

 L’immersion dans la solution d’acide acétique a provoqué une décalcification brutale et totale de 

la pâte de CEM I, avec une perte de masse (32,6 %) et une profondeur dégradée (5000 µm sur 

les images MEB et 5500 µm sur les profils de composition chimique) importantes après 16 

semaines. Dans les solutions mixtes, l’acide acétique a un effet prédominant qui entraîne la 

décalcification totale de la zone dégradée, avec l’apparition d’une zonation structurale, 

minéralogique et chimique marquée. 

 L’attaque par la solution de nitrate d’ammonium s’est exprimée par la décalcification progressive 

de la pâte, avec une perte de masse (6,1 %) et une profondeur dégradée (1800 µm sur les images 

MEB) significatives. Cependant, dans les solutions mixtes, il semble que le nitrate d’ammonium 

ait un effet négligeable, même si la concentration utilisée (800 mg.L-1) est bien supérieure à la 

gamme de concentration maximale considérée par les normes EN 206 et FD P18-011 pour les 

environnements chimiquement agressifs (classe XA3 : 60 à 100 mg.L-1 d’ion NH4
+ en solution) 

(AFNOR, 2014b, 2016b). 

 En comblant la porosité grâce à la carbonatation et en augmentant le pH de la solution par son 

pouvoir tampon fort, la solution de bicarbonate de sodium a apporté un effet protecteur à la 

matrice cimentaire, même combinée à d’autres agents agressifs. On remarque cependant que 

son effet n’est pas prédominant puisque les pâtes restent fortement dégradées en présence 

d’acide acétique. 

 Malgré les mécanismes de détérioration différents et spécifiques à chaque agent agressif, le pH 

joue un rôle important dans l’agressivité des solutions étudiées. 

1.5 Perspectives – CEM I 
L’effet significatif du pH sur l’agressivité des solutions semble difficile à séparer de l’action spécifique de 

chaque agent étudié sur la matrice cimentaire. Ainsi, pour aller plus loin, un travail de modélisation basé 

sur cette étude permettrait, comme dans des digesteurs industriels, d’obtenir un pH neutre sans changer 

la concentration des agents agressifs ou ajouter des espèces chimiques supplémentaires. Cela pourrait 

apporter une connaissance nouvelle de l’action de chaque métabolite sur l’attaque des pâtes de ciment 

en milieu réel, et, en comparant avec les dégradations réellement rencontrées dans les digesteurs, 

fournirait des informations sur la participation des microorganismes à la détérioration. Alors que les 

résultats obtenus sur les pâtes de CEM I sur la base de cette étude peuvent être élargis à tous types de 

pâtes de ciment, ils ne permettent pas de comprendre les mécanismes de détérioration de la pâte de 

MKAA. Ainsi, des essais ont aussi été effectués sur les pâtes de MKAA. 

1.6 Résultats – MKAA 
Les conditions d’immersion étaient identiques à celles des pâtes de CEM I (cf §1.1.3). Les analyses du 

liquide et des échantillons solides ont été effectuées conformément à la méthodologie décrite au §1.1.3. 

Les analyses du solide (MEB, EPMA, DRX) ont été effectuées à la fin de la totalité de l’expérience. Les 

analyses DRX ne seront pas présentées puisqu’aucune modification n’a pu être observée entre les 

analyses de la surface dégradée et les analyses de la profondeur. En effet, la phase réactive principale du 

MKAA, le métakaolin, est amorphe et la diffraction de rayons X n’est donc pas adaptée pour identifier les 

modifications minéralogiques de ce matériau. Les pertes de masse n’ont pas été suivies dans le temps. 

http://www.rapport-gratuit.com/
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1.6.1 Evolution du pH des différentes solutions 
La Figure V - 20 montre l’évolution du pH des solutions dans le temps. Les solutions ont été renouvelées 

régulièrement après prélèvement de quelques millilitres de solution, selon les échéances visibles sur la 

Figure V - 20 (chaque chute de pH correspond à un renouvellement des solutions). L’expérience a duré 

15 semaines environ (106 jours). 

 

Figure V - 20 : Evolutions du pH des solutions en fonction du temps d’immersion - MKAA 

Les gammes de pH sont variables pour les différentes solutions (Figure V - 20), et on retrouve les mêmes 

tendances que pour l’immersion des pâtes de CEM I (cf. §1.2.1) : 

- la solution AA présente le pH le plus faible, avec des variations comprises entre 2,7 et 3,3 ; 

- la solution AA+BS est la solution montrant le moins de variations de pH, avec des valeurs comprises 

entre 5,25 et 5,35, ce qui traduit un fort pouvoir tampon de la solution ; 

- la solution NA est celle qui présente les plus fortes variations de pH, entre 5,7 et 8,7, traduisant le 

faible pouvoir tampon de cette solution ; 

- la solution BS présente le pH initial le plus élevé et les variations de pH sont comprises entre 8,3 et 9. 

1.6.2 Lixiviation des éléments 
La Figure V - 21 présente les concentrations cumulées  des éléments lixiviés en solutions. Les 

concentrations de calcium et de sulfates ne sont pas présentées puisque le matériau n’a pas lessivé ces 

éléments. En effet, si on se réfère au Tableau V - 1, on remarque que le métakaolin ne contient pas de 

SO3 et très peu de CaO et ces deux éléments ne sont pas amenés par la solution d’activation (silicate de 

sodium). Pour le métakaolin alcali-activé, ce sont les ions Si4+, Al3+ et Na+ qui sont majoritairement lixiviés. 

Parmi les solutions agressives, c’est à nouveau la solution AA qui a conduit au plus grand lessivage des 

ions silicium (19,6 mmol.L-1), fer (0,66 mmol.L-1) et aluminium (34,6 mmol.L-1), comparativement aux 

autres solutions où les concentrations sont significativement plus faibles, même si la solution AA+BS a 

tout de même lessivé 7,1 mmol.L-1 de silice. Les concentrations en solution des alcalins Na et K se 

comportent de manière similaire dans toutes les solutions. On remarque cependant que dans les deux 

cas ces éléments semblent relativement plus relargués dans la solution AA+BS. 
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Figure V - 21 : Concentrations cumulées des éléments lixiviés en solution : Si, Fe, Al, K, Na – MKAA 

1.6.3 Modifications des pâtes de MKAA 

1.6.3.1 Modifications microstructurales 

La Figure V - 22 présente les images MEB des échantillons de MKAA immergés dans les solutions 

agressives à la fin de l’expérience. On y observe des modifications structurelles des échantillons, et 

notamment une fissuration des échantillons immergés dans des solutions contenant de l’acide acétique 

(AA et AA+BS). Cette fissuration n’est pas due à la préparation des échantillons mais bien à l’agressivité 

de la solution chimique puisqu’on retrouvait ces fissurations en surface des échantillons avant la 

préparation comme le montre la Figure V - 23. Une fois sec, l’échantillon exposé à la solution AA est très 

fragile, cassant. 
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Figure V - 22 : Images MEB d’échantillons de pâte de MKAA immergés dans les différentes solutions agressives à la 
fin de l’expérience 

En plus de la fissuration, on observe une zone externe de moindre densité sur les échantillons immergés 

dans des solutions contenant de l’acide acétique, de 1090 µm et 400 µm respectivement pour les 

solutions AA et AA+BS. Seuls quelques grains de métakaolin non réagis semblent avoir résisté. Les 

échantillons immergés dans la solution NA ne semblent pas avoir subi de modification majeure. Seule 

une fine couche (60 µm) présente une moindre densité, et aucune fissuration n’est observée. 

L’échantillon immergé dans la solution BS présente une faible fissuration et des zones de plus faible 

densité en partie extérieure de l’échantillon. Cependant, au contraire des échantillons immergés dans 

des solutions contenant de l’acide acétique, ces zones de plus faible densité ne sont pas réparties de 

manière homogène dans l’échantillon. L’agressivité des solutions semble moindre sur les échantillons de 

MKAA en comparaison avec les échantillons de CEM I, en particulier pour les solutions contenant de 

l’acide acétique et/ou du nitrate d’ammonium. 

 

Figure V - 23 : Echantillon de MKAA après 15 semaines d'immersion dans la solution AA 

1.6.3.2 Modifications chimiques 

Les modifications chimiques des pâtes de MKAA ont été mises en évidence grâce aux analyses EPMA et 

sont présentées sur les Figure V - 24 à Figure V - 27. Comme pour les analyses de la pâte de CEM I, les 

courbes ont été lissées, chaque point étant la moyenne de 5 points des analyses initiales. 

 Solution AA 

La Figure V - 24 présente le profil de composition chimique d’une pâte de MKAA après 15 semaines 

d’immersion dans la solution AA. La zone 1 correspond à la zone saine. On observe une chute de la teneur 
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totale en oxydes à environ 1250 µm de profondeur (zone 2), associée à la chute de la teneur en silicium, 

qui passe d’environ 60 à 50 %. De plus, la teneur en aluminium diminue progressivement jusqu’à la 

surface. A cette même profondeur, on observe la diminution de la teneur en sodium alors que la teneur 

en potassium augmente légèrement. Tout au long du profil de composition, la teneur en fer varie 

fortement, probablement à cause de zones fortement enrichies en fer. Les 100 µm extérieurs (zone 2.b) 

sont très appauvris en silicium et enrichis en fer (probablement un enrichissement relatif). Le faciès 

d’altération est tout à fait différent de celui de l’échantillon de CEM I. 

 

Figure V - 24 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
MKAA immergée dans la solution AA (0,30 mol.L-1) pendant 15 semaines 

 Solution NA 

La Figure V - 25 présente les modifications de composition chimique d’une pâte de MKAA immergée 15 

semaines dans la solution NA. En accord avec les observations au MEB, seule une fine couche extérieure 

d’environ 100 µm (zone 2) semble avoir été touchée par l’attaque par la solution de nitrate d’ammonium. 

On y observe la chute brutale des oxydes de silicium, d’aluminium, de sodium et de fer, et donc la chute 

de la teneur totale en oxydes. La teneur en potassium ne varie pas significativement en fonction de la 

profondeur. On retrouve les variations importantes de la teneur en fer, comme pour la solution AA. 
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Figure V - 25 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
MKAA immergée dans la solution NA (0,0444 mol.L-1) pendant 15 semaines 

 Solution BS 

La Figure V - 26 présente le profil de composition chimique de la pâte de MKAA immergée dans la solution 

BS pendant 15 semaines. 

 

Figure V - 26 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
MKAA immergée dans la solution BS (0,2429 mol.L-1) pendant 15 semaines 

La zone 1 correspond à la composition d’un échantillon de MKAA sain. On observe la diminution 

progressive des teneurs en oxydes de silicium, aluminium et sodium à partir d’une profondeur de 180 µm 

(zone 2). Au contraire des échantillons immergés dans les solutions AA et NA, il reste du sodium et de 
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l’aluminium en surface de l’échantillon, de plus, la teneur totale en oxydes finale est de 60 %, ce qui est 

plus élevé que pour les autres solutions. La teneur en potassium est très faible (environ 0,2 %) et varie 

peu avec la profondeur. 

 Solution AA+BS 

La Figure V - 27 présente les modifications chimiques en fonction de la profondeur de la pâte de MKAA 

immergée dans la solution AA+BS pendant 15 semaines (analyses EPMA). 

Sur ce profil, on peut observer à partir de 580 µm de profondeur (zone 2) la diminution de la teneur totale 

en oxydes, associée à la diminution des teneurs en oxydes de silicium et de sodium et la légère diminution 

de la teneur en aluminium. Une augmentation de la teneur en oxydes de silicium et de fer est observée 

sur les 200 µm extérieurs, associée à l’augmentation de la teneur totale en oxydes. La zone 1 correspond 

à la zone saine. 

 

Figure V - 27 : Profils de composition chimique en fonction de la distance à la surface (analyses EPMA) de la pâte de 
MKAA immergée dans la solution AA+BS (0,030 mol.L-1 d’acide acétique et 0,2429 mol.L-1 de bicarbonate de sodium) 
pendant 15 semaines 

1.6.4 Discussion - MKAA 

1.6.4.1 Effets des solutions agressives 

1.6.4.1.1 Solution AA 

Les géopolymères, et notamment ceux à base de métakaolin, sont connus dans la littérature pour 

présenter une meilleure durabilité en milieu acide que le ciment ordinaire Portland (Bakharev, 2005; 

Drugă et al., 2018; Duan et al., 2015; Singh et al., 2015). C’est le cas aussi dans cette étude puisqu’après 

15 à 16 semaines, la profondeur dégradée est environ 4,6 fois plus grande pour les échantillons de CEM 

I (5500 µm) que pour les échantillons de MKAA (1200 µm). Cependant, on observe aussi des dégradations 

importantes dans le cas de la pâte de MKAA. D’un point de vue structurel, le matériau est fissuré et 

semble présenter une baisse significative de sa résistance mécanique (matériau très fragile à la découpe). 

Les profils chimiques ainsi que l’analyse des éléments relargués en solution permettent de mettre en 
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évidence un phénomène de dissolution de la matrice (Si, Al, Fe, Na), ce qui mène à une couche extérieure 

de très faible densité sur plus d’un millimètre. 

Ces phénomènes ont déjà été mis en évidence dans l’étude de Burciaga‐Díaz et Escalante‐García (2012) 

où les auteurs ont exposé des pâtes de géopolymère fabriquées à partir de kaolin blanc calciné à des 

solutions acides à 0,5N HCl. Dans cette étude, la dégradation s’est traduite par la dissolution de Si, Al et 

Na en solution et par une zone dégradée de faible densité où les grains de métakaolin non réagis 

semblaient mieux persister que la pâte, associée avec une fissuration de cette zone (appelée gel). D’après 

les auteurs, la détérioration de la pâte en milieu acide serait due à la destruction de la structure 

géopolymérique et à la libération de Na, Al et Si dans la solution. De plus, la fissuration de la matrice 

permet la pénétration de l’agent agressif plus en profondeur. Les auteurs (Bakharev, 2005; Burciaga‐Díaz 

& Escalante‐García, 2012) s’accordent à dire que l’attaque acide provoque la rupture du réseau 

aluminosilicate des géopolymères. 

1.6.4.1.2 Solution NA 

L’attaque des géopolymères à base de métakaolin par du nitrate d’ammonium n’est pas renseignée dans 

la littérature. Dans cette étude, on observe que la solution NA n’a eu que très peu d’effet sur la pâte de 

MKAA, tant du point de vue des modifications microstructurales que chimiques. En effet, seule une fine 

couche (estimée à environ 60 µm) présente une plus faible densité sur l’image MEB. Cela se traduit par 

la dissolution de Si, Al et Na sur les 100 µm externes sur le profil de composition chimique. Cette épaisseur 

dégradée est environ 30 fois plus faible que celle retrouvée sur la pâte de CEM I immergée 16 semaines 

dans la solution NA. L’épaisseur dégradée étant très faible, on ne retrouve que de faibles concentrations 

des éléments lessivés en solution. On note cependant que même si sa teneur ne diminue qu’à partir 

d’une faible profondeur de 100 µm, le sodium reste très lessivé en solution, comme dans les autres 

solutions. Cela peut s’expliquer par la forte concentration en alcalins de la solution porale du 

géopolymère. Les alcalins y sont fortement mobiles, et facilement lessivés dans la solution (Lloyd et al., 

2010). La bonne résistance de la matrice de MKAA dans la solution NA peut s’expliquer par la nature de 

la dégradation par l’ammonium, et par la composition du matériau. En effet, pour les matrices 

cimentaires à base de ciment Portland, la littérature met en avant un mécanisme d’échange entre les 

ions Ca2+ et les ions NH4
+ (Escadeillas, 2013; Escadeillas & Hornain, 2008) alors que le MKAA contient très 

peu de calcium (1,38 %) (Tableau V - 1). Par ailleurs, l’attaque par le nitrate d’ammonium est également 

associée à l’attaque acide liée au couple NH4
+/NH3. Ce phénomène est peut-être celui qui s’exprime ici. 

Le phénomène d’adsorption identifié au chapitre III n’a pas été identifié ici mais pourrait également jouer 

un rôle. 

1.6.4.1.3 Solution BS 

Le pH de la solution BS est le plus élevé (entre 8,36 et 9,1) parmi les solutions étudiées, pourtant la pâte 

de MKAA immergée dans cette solution n’est pas celle qui a été la moins dégradée. En effet, les images 

MEB montrent une zone extérieure de profondeur hétérogène ayant une densité plus faible que la pâte 

saine. En outre, les profils de composition chimique montrent une dissolution de la pâte avec la 

diminution des teneurs en Si et Al. Comme pour la solution NA, les éléments sont lixiviés en très faibles 

quantités. La profondeur dégradée identifiée sur le profil de composition chimique est plus élevée (180 

µm) que celle observée dans le cas de l’immersion de la pâte de CEM I dans la solution BS (50 µm). 

Dans sa thèse, Pouhet (2015) a étudié l’effet de la carbonatation sur le MKAA. En conditions naturelles 

atmosphériques (20°C, 95 % HR), la carbonatation mène à l’abaissement du pH de la solution porale tout 

au long de la première année, avec un pH final de 10,5 contre 12 lorsque les échantillons sont stockés de 

manière endogène. Cette diminution du pH est associée à la carbonatation de la solution, par réaction 
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de l’ion hydroxyde avec l’acide carbonique dissous pour former des carbonates CO3
2- en solution. 

L’auteure précise qu’au contraire de la carbonatation du ciment Portland, la réaction de carbonatation 

semble se stabiliser très rapidement : après seulement 7 jours d’exposition au CO2 atmosphérique, les 

concentrations en carbonates de sodium dans la solution porale étaient stables. La carbonatation du 

MKAA ne semble pas avoir influencé de manière négative la durabilité du matériau puisque la résistance 

mécanique du matériau ne diminue pas avec la baisse de pH et le pH de 10,5 permet de maintenir la 

dépassivation des aciers et évite la corrosion. Cependant la carbonatation mène à la production 

d’efflorescence en surface des matériaux, principalement du carbonate de sodium monohydraté en 

conditions naturelles. 

Dans notre étude, les échantillons de MKAA n’ont pas présenté d’efflorescence, que ce soit avant ou 

après l’immersion dans la solution BS : en solution, la solubilité de ce sel dans l’eau (21,5 g de Na2CO3 

/100 g de H2O à 20°C et 1 atm) ne permet pas sa formation. De plus, il apparaît qu’au pH de la solution 

(entre 8,36 et 9,1), c’est l’espèce HCO3
- qui est prédominante, la formation de nahcolite NaHCO3 serait 

donc probablement privilégiée. Alors que l’étude de Pouhet (2015) ne mentionne pas de dégradation de 

la pâte de MKAA due à la carbonatation, un travail supplémentaire serait nécessaire pour conclure quant 

à l’attaque du CO2 dissous sur cette matrice. 

1.6.4.1.4 Solution AA+BS 

Alors que la pâte de MKAA immergée dans la solution BS était détériorée sur la couche externe, la 

présence de bicarbonate de sodium dans la solution AA+BS semble avoir protégé la matrice puisque la 

pâte de MKAA montre des dégradations plus faibles que lors de l’immersion dans la solution AA 

(profondeur dégradée estimée à 550 µm à l‘EPMA contre 1200 µm pour la solution AA). Cet effet est 

probablement dû au pH supérieur de cette solution (environ 5,4) en comparaison du pH de la solution 

AA (entre 2,71 et 3,51). La profondeur dégradée est environ deux fois plus faible que celle observée lors 

de l’immersion de la pâte de CEM I dans la même solution. Les mécanismes de détérioration semblent 

similaires à ceux de la solution AA puisqu’on retrouve le même type de microstructure lors des 

observations au MEB : dissolution de la pâte de MKAA avec apparition d’une couche extérieure de très 

faible densité et fissuration de la matrice. Comme pour la solution AA, le silicium est fortement lixivié (7,1 

mmol.L-1 en fin d’expérience). En revanche, le fer et l’aluminium sont peu retrouvés dans la solution, et 

on n’observe pas de diminution significative de la teneur de ces éléments en approchant de la surface. 

Ainsi, la présence de bicarbonate de sodium, ou la valeur du pH, permettent de réduire la lixiviation des 

éléments en solution, et notamment le fer et l’aluminium qui sont mieux préservés dans la matrice. Les 

auteurs (Bakharev, 2005; Burciaga‐Díaz & Escalante‐García, 2012) s’accordent à dire que l’attaque acide 

provoquerait la rupture des structures polymériques, libérant les éléments Si, Al et Na en solution. Ainsi, 

la zone dégradée serait donc appauvrie en silicium et sodium, relargués en solution, et principalement 

constituée d’un gel silico-alumineux, riche en aluminium. Cette hypothèse est cohérente avec les 

cartographies EDS présentées sur la Figure V - 28. 

 

Figure V - 28 : Image MEB et cartographies semi-quantitatives EDS de l’aluminium (Al), du silicium (Si) et du sodium 
(Na) de la pâte de MKAA immergée dans la solution AA+BS pendant 15 semaines 



Chapitre V – Dégradation par les agents chimiques métabolisés lors de la digestion anaérobie 
  

244 
 

1.6.4.2 Effet du pH 

Au contraire de la pâte de CEM I, l’effet du pH semble moins marqué pour la dégradation de la matrice 

de MKAA puisque l’ordre d’agressivité croissante des solutions est le suivant : solution NA (pH initial = 

5,7) < solution BS (pH initial = 8,39) < solution AA+BS (pH initial = 5,27) < solution AA (pH initial = 2,71). 

1.7 Conclusions – MKAA 
Cette étude préliminaire a permis de mettre en évidence des phénomènes déjà connus mais aussi des 

lacunes quant à la connaissance des mécanismes de dégradation de la pâte de MKAA dans des solutions 

agressives diverses. On a observé que : 

 L’immersion des pâtes de MKAA dans la solution d’acide acétique a provoqué la dissolution de la 

zone extérieure sur 1200 µm, avec une perte de densité importante. L’échantillon est fissuré et 

présente une faible résistance mécanique après séchage. Dans la solution composée AA+BS, 

l’acide acétique a un effet prédominant puisqu’on retrouve tous les mécanismes de dégradation 

liés à une attaque acide, avec une plus faible intensité de dégradation. 

 Les pâtes de MKAA ont semblé très peu détériorées par la solution de nitrate d’ammonium. Cela 

pourrait être dû au faible pouvoir tampon de la solution dont le pH augmente rapidement jusqu’à 

environ 8 lors de la lixiviation des alcalins, permettant un milieu moins agressif pour la matrice, 

ou par la nature de la dégradation par l’ammonium mettant en jeu un mécanisme d’échange 

entre les ions Ca2+ et les ions NH4
+ pour les matrices à base de ciment Portland, alors que la 

matrice de MKAA contient moins de 2 % de calcium. Après 15 semaines d’immersion, seule une 

fine couche, d’épaisseur comprise entre 60 et 100 µm, montre des détériorations. 

 Malgré un pH élevé compris entre 8,39 et 9,1, la solution de bicarbonate de sodium a mené à la 

dégradation de la matrice de MKAA sur la zone extérieure, avec une perte de densité et une 

lixiviation des éléments. La littérature ne traitant pas du sujet de la carbonatation aqueuse des 

géopolymères à base de métakaolin, les phénomènes de dégradation du bicarbonate de sodium 

sur la matrice restent à investiguer. Dans la solution AA+BS, l’ajout de bicarbonate de sodium 

permet d’augmenter le pH et de diminuer de manière considérable la profondeur de la zone 

dégradée, ainsi que la quantité d’éléments lixiviés, notamment l’aluminium. 

De manière générale, les dégradations observées après l’immersion dans les solutions agressives sont 

moins importantes en termes de profondeurs dégradées que celles observées sur les pâtes de CEM I. 

1.8 Perspectives – MKAA 
Afin de comprendre l’effet des métabolites agressifs sur la pâte de MKAA, cette étude devrait être 

complétée, notamment avec des analyses complémentaires sur la pâte de MKAA immergée dans la 

solution BS : il serait intéressant de mesurer les carbonates en solution et d’analyser plus finement les 

dégradations de la pâte. De plus, ces essais pourraient être enrichis grâce à l’immersion des pâtes de 

MKAA dans d’autres solutions composées, comme celles utilisées pour la pâte de CEM I (AA+NA et 

AA+BS+NA). Une fois les mécanismes de détérioration connus, il pourrait être envisageable d’effectuer 

un travail de modélisation permettant d’étudier ces solutions dans ces concentrations, mais avec un pH 

neutre. Ainsi, il serait possible de s’affranchir du pH et de dégager les mécanismes de détérioration de 

chaque métabolite. Cependant, contrairement aux phases minéralogiques des matrices cimentaires à 

base de ciment Portland, les phases amorphes du MKAA sont moins bien connues, et les interactions 

avec le milieu agressif font sans doute intervenir des phénomènes plus complexes tels que des échanges 

d’ions. 
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2 EXPERIENCES SUR POUDRE ET MODELISATION 
Cette partie vise à reproduire numériquement les réactions de dégradation de la pâte de ciment en termes 

de cinétique et phases minéralogiques en présence. Les objectifs sont de compléter la compréhension des 

mécanismes d’attaque, d’identifier les phases minéralogiques néoformées et de compléter la base de 

données thermodynamiques sur ces phases mal connues, en particulier les phases amorphes silico-

alumineuses. Il s’agit également d’explorer l’attaque par le nitrate d’ammonium, qui reste peu évaluée 

d’un point de vue réactionnel et thermodynamique. 

Pour cela, des expériences ont été mises en place sur de la poudre de pâte de ciment afin de s’affranchir 

des phénomènes de diffusion. La totalité de la poudre a été introduite en 50 ajouts successifs dans des 

solutions d’acide acétique, d’une part et de nitrate d’ammonium, d’autre part. Ces solutions étaient 

identiques à celles utilisées pour l’immersion des monolithes (§1.1.2). Un suivi du pH, des analyses de la 

composition du milieu liquide, des analyses DRX et des analyses RMN ont été réalisés pour différents 

points de l’expérience afin de quantifier les cinétiques de relargage des éléments lixiviés en solution et les 

modifications minéralogiques de la poudre au cours de la dégradation. Ces essais ont été le support d’une 

modélisation de l’évolution chimique et minéralogique des phases liquide et solide au cours de la 

dégradation et en fonction du métabolite étudié. Cette modélisation est basée sur des calculs d’équilibres 

thermodynamiques qui ont été effectués en utilisant le logiciel PhreeqC. 

2.1 Matériaux et méthodes 

2.1.1 Matériaux 
Cette étude a été réalisée sur des pâtes fabriquées à partir de ciment Portland ordinaire CEM I 52,5 R 

(noté CEM I par la suite) dont la composition est rappelée dans le Tableau V - 3, et qui ont été broyées à 

80 µm selon le protocole décrit au chapitre II. 

Tableau V - 3 : Composition chimique du matériau de l’étude – CEM I 

 Composition chimique en oxydes (%) 

 SiO2 CaO Al2O3 Fe2O3 K2O Na2O MgO Mn2O3 TiO2 SO3 P2O5 p.a.f. 

CEM I 52,5 R 

ou CEM I 
20,0 66,2 4,85 2,64 0,00 0,14 1,06 0,03 0,27 3,01 0,06 1,64 

p.a.f. = perte au feu 

2.1.2 Solutions agressives 
Deux solutions agressives ont été utilisées dans cette étude : 

 Une solution d’acide acétique (0,28 M additionnée de 0,0563 M de soude pour tamponner le pH 

à environ 4) 

 Une solution de nitrate d’ammonium (0,0444 mol.L-1 de NH4NO3) 

2.1.3 Protocole expérimental 
La Figure V - 29 présente une schématisation du dispositif expérimental utilisé. 

La solution a été insérée dans un réacteur fermé hermétiquement et équipé d’une entrée pour placer 

une sonde pH. L’air a été chassé du réacteur par de l’azote pour éviter la carbonatation au cours de 

l’expérience. La poudre de CEM I est ajoutée en 50 pas de 2 g dans 2 L de solution d’acide acétique, ou 

en 100 « demi-pas » de 1 gramme dans la solution de nitrate d’ammonium, agitées en permanence (200 

à 250 tours/minute). Comme dans l’étude de Bertron (2004), le rapport liquide/solide a été fixé à 20 et 
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est atteint après le 50ème ajout. Le pH, mesuré toutes les minutes, a été un facteur déterminant pour 

l’avancement de l’expérience puisqu’il a été estimé qu’une nouvelle addition de poudre de CEM I pouvait 

être faite dès lors que l’équilibre chimique était atteint, soit dès lors que le pH était stable. L’expérience 

avec l’acide acétique a été réalisée deux fois successivement (essai A et essai B), ce qui a permis de valider 

la répétabilité de l’expérience, mais également d’explorer des étapes clés de l’expérience qui n’avaient 

pas pu l’être au cours du premier essai. 

 

Figure V - 29 : Schéma du dispositif expérimental de l’exposition de pâte de CEM I broyée à une solution d’acide 
acétique 

Des prélèvements liquides ont été réalisés pour certains pas de l’expérience (notés 1 à 50), comme 

présentés ci-dessous. Le pas « 50 bis » correspond à l’analyse de la solution deux semaines après la fin 

de l’expérience. Les pas apparaissant en gras dans l’expérience B sont ceux qui ont été ajoutés pour 

explorer des étapes d’intérêt, identifiés à la suite de l’expérience A. 

 Acide acétique – A : 1 ; 2 ; 3 ; 9 ; 10 ; 11 ; 12 ; 13 ; 14 ; 16 ; 17 ; 18 ; 19 ; 20 ; 21 ; 30 ; 40 ; 50 ; 50bis 

 Acide acétique – B : 1 ; 2 ; 3 ; 4 ; 9 ; 10 ; 11 ; 13 ; 14 ; 15 ; 16 ; 17 ; 18 ; 19 ; 20 ; 21 ; 25 ; 30 ; 40 ; 50 

 Nitrate d’ammonium : ½ ; 1 ; 1 ½ ; 2 ; 2 ½ ; 3 ; 3 ½ ; 4 ; 4 ½ ; 5 ; 5 ½ ; 6 ; 7 ; 8 ; 10 ; 30 ; 50 

Les concentrations en Ca, Al, Si, Mg, Fe et SO4
2- ont été mesurées par ICP-OES (Optima 7000DV ICP/OES 

Perkin Elmer) (Ca, Al, Si, Mg, Fe) et Chromatographie Ionique (Dionex Ion Chromatography System, ICS-

300) (SO4
2-). 

2.1.4 Caractérisation de la fraction solide 
Afin d’apporter une meilleure connaissance de la fraction solide au cours du temps, des essais 

complémentaires de caractérisation de la phase solide ont été effectués. Pour les pas 4, 10, 12, 15 et 25, 

de la poudre de pâte de CEM I a été ajoutée dans une solution d’acide acétique avec agitation, selon les 

rapports suivants : 

4 - ratio solide/liquide de 1/250 : 20 g de CEM I broyé pour 5 kg de solution 

10 - ratio solide/liquide de 1/100 : 9,3 g de CEM I broyé pour 920,23 g de solution 

12 - ratio solide/liquide de 3/250 : 8,51 g de CEM I broyé pour 709,17 g de solution 

15 - ratio solide/liquide de 3/200 : 7,27 g de CEM I broyé pour 484,67 g de solution 

25 - ratio solide/liquide de 1/40 : 5,48 g de CEM I broyé pour 219,2 g de solution 
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Une fois le pH stabilisé, chaque solution a été centrifugée pour collecter la poudre de CEM I. Cette poudre 

a ensuite été immergée pendant 15 minutes dans de l’isopropanol pour un séchage par échange de 

solvant (Scrivener et al., 2016; Snellings et al., 2018). Après une nouvelle centrifugation, la poudre a été 

récupérée et placée dans un dessiccateur sous vide pendant 1 heure pour faciliter le départ du solvant 

et terminer le séchage. Ces poudres ont été analysées par résonance magnétique nucléaire (RMN) 27Al, 
29Si et DRX. 

2.2 Interaction entre la pâte de CEM I et l’acide acétique 

2.2.1 Résultats expérimentaux 
La Figure V - 30 présente les résultats expérimentaux avec les concentrations de calcium (Figure V - 30.A), 

silicium, aluminium, fer (Figure V - 30.B), sulfates et magnésium (Figure V - 30.C) en solution au cours du 

temps, associées à l’évolution du pH (Figure V - 30.D) après la mise à l’équilibre de la solution, pour 

chaque ajout et pour les deux expériences. 

Les éléments ont été répartis sur trois graphes différents puisque l’on remarque des comportements 

similaires entre certains éléments, notamment le silicium, l’aluminium et le fer, qui suivent des évolutions 

similaires. 

On observe que la concentration en calcium (Figure V - 30.A) croît de manière linéaire jusqu’à l’ajout 

n°14, signifiant que cet élément est entièrement dissous pour ces pas. Par la suite, la concentration du 

calcium diminue, à cause de phénomènes de précipitations (phases cimentaires calciques telles que les 

C-S-H), puis semble se stabiliser sur les derniers pas à une concentration d’environ 120 – 130 mmol.L-1. 

De la même manière que pour le calcium, les concentrations en silicium, aluminium et fer (Figure V - 

30.B) augmentent de manière linéaire jusqu’au 8 ou 9ème ajout atteignant respectivement des 

concentrations maximales de 9,9 mmol.L-1, 2,6 mmol.L-1 et 1,2 mmol.L-1. A partir du pas n°10, les 

concentrations de ces éléments diminuent de manière brutale, signe de la précipitation de phases riches 

en silicium, aluminium et fer. Rapidement après cette diminution, les concentrations en fer et aluminium 

deviennent très faibles et passent sous la limite de détection, alors que les concentrations en silicium 

diminuent de manière moins rapide. 

Les concentrations en sulfates et en magnésium (Figure V - 30.C) ont un comportement légèrement 

différent. Les concentrations augmentent de manière linéaire au début, montrant leur passage en 

solution, pour atteindre un maximum en même temps que le calcium au 16ème ajout pour les sulfates (5,2 

mmol.L-1) et au 12ème ajout pour le magnésium (2,2 mmol.L-1). Par la suite les concentrations diminuent 

de manière significative pour atteindre des valeurs proches de 0 au pas 30-35 pour les sulfates et au pas 

17 pour le magnésium. 

La Figure V - 30.D présente les valeurs de pH des deux expériences et peut être mis en corrélation avec 

les résultats précédents. Sur la première partie de la courbe, le pH augmente de sa valeur initiale (3,95 

et 3,96 respectivement pour les essais A et B) à une valeur d’environ 5,5 au pas 11. Entre le pas 12 et le 

pas 17, le pH augmente de manière significative et atteint une valeur d’environ 11,3. Cette augmentation 

de pH correspond à la diminution des concentrations en silicium, aluminium et fer, et donc à la 

précipitation de phases nouvellement formées. De plus, c’est à la fin de cette augmentation que les 

concentrations en calcium et sulfates commencent à diminuer. Le pH continue ensuite à augmenter 

doucement pour attendre un palier stable à partir du pas 30 (fin de la consommation des sulfates de la 

solution).  
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Figure V - 30 : Données expérimentales de concentration en calcium (A), en silicium, aluminium et fer (B), en sulfates 
et en magnésium (C) et valeurs du pH à l’équilibre (D) pour chaque ajout pour les deux expériences avec la solution 
d’acide acétique (0,28 mol.L-1) 

2.2.2 Résultats de la modélisation - discussion 
La Figure V - 31 (Roosz et al., 2021) présente les concentrations des éléments Ca, Al, Si, Mg et SO4

2- en 

solution calculées d’après les données expérimentales et d’après le calcul à l’équilibre de la fraction solide 

en utilisant les bases de données de De Windt et al. (2015) et la base de données [B] de cette étude (voir 

chapitre II, Tableau II - 4). 

Les valeurs de pH sont plutôt bien représentées par les deux versions de bases de données (Figure V - 

31.A). Pour les concentrations en calcium (Figure V - 31.B), la première pente entre les ajouts 1 et 14 est 

due à la solubilité du calcium en solution et n’est donc pas affectée par le changement de bases de 

données. Les modifications entre les ajouts 15 et 50 peuvent être attribuées à la modification de la 

composition des C-S-H dans la base de données de cette étude, puisqu’on observe un rapport C/S 

différent sur la Figure V - 31.D. L’absence de C3AH6 dans la base de données De Windt et al. (2015) mène 

à une surestimation de la teneur en Portlandite (Figure V - 31.G et H). 
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Figure V - 31 : Composition des solutions calculées par rapport aux données expérimentales en fonction de la base 
de données de De Windt (2015) et de la base de données [B] de cette étude. (A) valeurs de pH, concentrations en 
calcium (B), aluminium (C), silicium (D), magnésium (E) et sulfates (F) calculées à l’équilibre avec la fraction solide 
((G) et (H)) pour chaque ajout (Roosz et al., 2021) 

Les concentrations en aluminium (Figure V - 31.C) sont plus compliquées à reproduire du fait de la 

compétition entre plusieurs phases pouvant précipiter. D’après les données des modèles, la 

concentration maximale en aluminium est atteinte à l’ajout n°5 alors qu’elle est atteinte 
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expérimentalement à l’ajout n°9. Cette différence est principalement due à la grande stabilité de l’AH3 

imposée par le modèle, et la gibbsite précipite donc plus vite qu’en réalité. Entre les ajouts 15 et 50, deux 

comportements sont modélisés en fonction des bases de données. L’utilisation de la base de données de 

De Windt et al. (2015) mène à une augmentation de la concentration en aluminium entre les ajouts 20 

et 30 jusqu’à atteindre un plateau à 2,25 mmol.L-1, à cause de l’absence de C3AH6 et d’hydrotalcite dans 

la base de données. Dans ce cas, la gibbsite et l’ettringite seules ne peuvent pas consommer tout 

l’aluminium du système. La base de données utilisée dans cette étude représente mieux les données 

expérimentales, avec seulement un maximum à l’ajout n°21, qui correspond au passage entre le domaine 

de stabilité de l’AH3 et celui de l’ettringite (Figure V - 31.H). 

Les concentrations en silicium (Figure V - 31.D) sont déterminées par de multiples phases. Pour un pH 

inférieur à 9, la silice amorphe est la seule phase pouvant précipiter dans les deux bases de données 

(Figure V - 31.G et H). Le maximum observé expérimentalement à l’ajout n°9 n’est pas reproduit à cause 

de la saturation en silice amorphe dans le modèle. Les données expérimentales peuvent s’expliquer par 

des facteurs cinétiques induits par la solubilité du silicium (G. B. Alexander et al., 1954; Dove et al., 2008), 

négligés dans les modèles. Après l’ajout n°10, les petites différences observées entre les deux bases de 

données sont dues à la différence de stabilité des C-S-H de bas rapports C/S (Figure V - 31.D). 

Les concentrations en magnésium (Figure V - 31.E) sont bien reproduites par la base de données de cette 

étude. En effet, les concentrations en magnésium sont seulement déterminées par la précipitation de 

l’hydrotalcite, qui n’est pas prise en compte dans la base de données de De Windt et al. (2015). 

Enfin, les concentrations en sulfates (Figure V - 31.F) calculées sont proches des données expérimentales. 

Dans les deux bases de données, l’ettringite est la seule phase contenant des sulfates, ainsi les différences 

observées entre les deux bases de données sont seulement dues à la considération d’autres phases 

alumineuses (C-A-S-H, C3AH6, hydrotalcite), qui sont en compétition pour l’aluminium (Figure V - 31.G et 

H). 

Même si la base de données utilisée dans cette étude permet de reproduire une majeure partie des 

résultats expérimentaux, les concentrations en silicium restent mal reproduites entre les ajouts 0 et 9. 

Cela pourrait être dû aux facteurs cinétiques de la solubilité du silicium non pris en compte dans ce 

modèle. Cependant, dans ces gammes de pH, certaines études rapportent la présence non pas de silice 

amorphe uniquement mais d’un gel silico-alumineux (Bertron, Duchesne, et al., 2005b; Bertron et al., 

2007b; De Windt et al., 2015; Voegel, Giroudon, et al., 2019). Ainsi, la fraction solide de la poudre de CEM 

I après dégradation a été analysée afin de caractériser les phases qui ont précipité, et notamment les 

phases riches en silice et aluminium. 

La Figure V - 32 (Roosz et al., 2021) présente les diffractogrammes de rayons X de la poudre de CEM I 

brute et après les ajouts 12, 15 et 50. Elle permet d’observer une amorphisation de la pâte entre le 

matériau sain et les ajouts 12 puis 15. La précipitation des carbonates de calcium a pu se produire lors du 

séchage des échantillons ou de l’analyse DRX. On retrouve la précipitation de phases hydratées (CH 

notamment) pour l’analyse de la poudre après l’ajout 50. 
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Figure V - 32 : Diffractogrammes de rayons X de la poudre de CEM I brute et après les ajouts 12, 15 et 50 (Roosz et 
al., 2021) 

La Figure V - 33 (Roosz et al., 2021) présente les analyses RMN 29Si et 27Al de la poudre de CEM I brute et 

après les ajouts 4, 10, 12, 15, 25 et 50.  

 

Figure V - 33 : (A) RMN 29Si et (B) RMN 27Al de la poudre de CEM I brute et après les ajouts 4, 10, 12, 15, 25 et 50 
(Roosz et al., 2021) 

Des déconvolutions ont été réalisées sur ces spectres (Gaboreau et al., 2017; Myers et al., 2013), et sont 

reportées dans le Tableau V - 4. On peut observer que jusqu’à l’ajout n°15 inclus, il y a seulement une 

large contribution de la silice, centrée autour de -95/-100ppm 29Si, montrant que cet élément n’est 

présent sous la forme que d’une seule phase amorphe, associée à une contribution de l’aluminium sous 
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forme amorphe lui aussi (contribution centrée sur 50/55 ppm 27Al). Ainsi, l’hypothèse du gel amorphe 

silico-alumineux semble être confirmée, et la composition de ce gel semble identique du premier au 

quinzième ajout (bilan réalisé à l’aide des analyses ICP). A partir de l’ajout n°25, on observe des 

contributions provenant des C-A-S-H et C-S-H ou des anhydres C2S et C3S pour la silice, et des 

contributions provenant des C-A-S-H, C4AF, C3A, ettringite, AFm, Hydrotalcite et AH3 pour l’aluminium. 

Pour l’aluminium, le spectre de l’échantillon brut montre que ce sont surtout les anhydres qui sont 

présents pour l’aluminium IV (environ 70 ppm 27Al), alors que pour l’ajout n°25 ce sont surtout les C-A-S-

H (environ 58 ppm 27Al). 

Tableau V - 4 : Résultats des déconvolutions réalisées sur les spectres RMN 29Si et 27Al 

  RMN 29Si RMN 27Al 

Phase(s) C2S/C3S C-S-H Si(am) Aluminates Ettringite Al(IV) 

ppm -65/-70 -75/-85 -95/-110 8/10 12/15 56/70 

AJOUT 00 30,0 % 48,5 % 21,5 % 67,3 % 8,0 % 24,7 % 

AJOUT 04 / / 100,0 % 1,0 % / 99,0 % 

AJOUT 10 / / 100,0 % 0,9 % / 99,1 % 

AJOUT 12 / / 100,0 % 1,1 % / 98,9 % 

AJOUT 15 2,0 % 2,9 % 95,1 % 5,7 % / 94,3 % 

AJOUT 25 17,7 % 64,0 % 18,4 % 33,8 % 11,3 % 54,9 % 

AJOUT 50 13,3 % 72,4 % 14,4 % 44,6 % 49,3 % 5,4 % 

 

La Figure V - 34 (Roosz et al., 2021) présente les concentrations des éléments Ca, Al, Si, Mg et SO4
2- en 

solution calculées d’après les données expérimentales et d’après le calcul à l’équilibre de la fraction solide 

en utilisant la base de données [C] de cette étude (voir chapitre II, Tableau II - 4), considérant la présence 

d’un gel silico alumineux dont le rapport Al/Si=0,31 a été estimée à partir d’un bilan de masse réalisé 

considérant (i) la composition du CEM I et de sa masse ajoutée dans le système à chaque pas, et (ii) des 

analyses ICP réalisées. 

La prise en compte du gel silico-alumineux a assez peu d’influence sur le calcul des valeurs de pH et des 

valeurs de concentrations en calcium et sulfates, qui restent plutôt bien représentées (Figure V - 34.A, B 

et F). Alors que les concentrations en silicium sont mieux représentées par le modèle (Figure V - 34.D), 

les concentrations en aluminium semblent minimisées sur les premiers ajouts (Figure V - 34.C), ce qui 

pourrait être lié à une surestimation de l’aluminium dans le gel (seule phase précipitée jusqu’à l’ajout 

n°10), ou à une sursaturation de la solution par rapport à ce gel, qui précipite trop rapidement (cinétiques 

de précipitations non prises en comptes). Cependant, on observe que les concentrations en silice 

calculées sont supérieures aux données expérimentales entre les ajouts 1 et 9. Cette différence pourrait 

être liée à des facteurs cinétiques induits par la solubilité du silicium (G. B. Alexander et al., 1954; Dove 

et al., 2008), négligés dans les modèles. La précipitation plus tardive de l’hydrotalcite avec cette base de 

données (ajout n°12) (Figure V - 34.G) semble être concourante avec la précipitation de phases riches en 

magnésium pendant l’expérience (Figure V - 34.E). Cependant, les concentrations estimées en 

magnésium sont plus élevées que dans la réalité, ce qui pourrait être dû à l’incertitude sur la constante 

de solubilité de l’hydrotalcite. 

Ainsi, la prise en compte du gel silico-alumineux dans cette nouvelle base de données a permis 

d’améliorer la représentation des données expérimentales par le modèle. Cependant, l’utilisation d’un 

modèle de calcul à l’équilibre a atteint ses limites puisqu’il ne permet pas la considération des cinétiques 



Chapitre V – Dégradation par les agents chimiques métabolisés lors de la digestion anaérobie 
  

253 
 

de dissolution et précipitation ce qui mène à des différences entre les calculs du modèle et les données 

expérimentales. 

 

Figure V - 34 : Composition des solutions calculées par rapport aux données expérimentales en fonction de la base 
de données [C] de cette étude. (A) valeurs de pH, concentrations en calcium (B), aluminium (C), silicium (D), 
magnésium (E) et sulfates (F) calculées à l’équilibre avec la fraction solide (G) pour chaque ajout (Roosz et al., 2021) 
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2.3 Interaction entre la pâte de CEM I et le nitrate d’ammonium 
Les expériences avec la solution de nitrate d’ammonium ont été effectuées fin février 2020, et seules les 

analyses ICP de la solution ont pu être effectuées et traitées avant l’épidémie de COVID-19. Ainsi, les 

concentrations en SO4
2- sont manquantes et seul un essai a pu être effectué avant le confinement et les 

restrictions d’accès au laboratoire qui ont suivies. De plus, les essais complémentaires permettant 

l’analyse de la phase solide n’ont pas pu être effectués. Ainsi, la modélisation de cette expérience n’est 

pas optimisée et beaucoup de paramètres doivent encore être étudiés. 

2.3.1 Résultats expérimentaux 
La Figure V - 35 présente les résultats expérimentaux avec les concentrations en calcium (Figure V - 35.A), 

en silicium, en magnésium (Figure V - 35.B), en aluminium et en fer (Figure V - 35.C) ainsi que le suivi du 

pH (Figure V - 35.D) au cours de l’expérience. 

Les éléments ont été répartis sur trois graphes différents en fonction de l’évolution de leur concentration. 

 

 

Figure V - 35 : Données expérimentales de concentration en calcium (A), en silicium et magnésium (B), en aluminium 
et fer (C) et valeurs du pH à l’équilibre (D) pour chaque ajout pour l’expérience avec la solution de nitrate 
d’ammonium (0,0444 mol.L-1) 

La concentration en calcium augmente de manière très rapide jusqu’au pas 5 puis augmente avec une 

pente plus faible, suivant une tendance logarithmique, jusqu’à atteindre une concentration maximale de 

41,2 mmol.L-1. Cette concentration est bien plus faible que celle observée lors de l’expérience avec l’acide 

acétique, ce qui montre que seule une faible partie du calcium a été dissoute en solution pendant cette 

expérience conduite avec une concentration en NA faible. 
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Les concentrations en silicium et magnésium (Figure V - 35.B) suivent une toute autre tendance en 

augmentant rapidement jusqu’à l’ajout 2 atteignant des valeurs de 0,40 et 0,09 mmol.L-1 respectivement. 

Les concentrations diminuent ensuite significativement jusqu’au pas 5 et atteignent 0,03 mmol.L-1 pour 

le silicium et une valeur proche de la limite de détection (0,006 mmol.L-1) pour le magnésium. Cette 

évolution est probablement liée à la dissolution de ces éléments en solution jusqu’au pas 2, puis à la 

précipitation de phases riches en silicium et magnésium jusqu’au pas 5. La concentration en silicium 

diminue ensuite jusqu’au pas 10 et semble se stabiliser à une concentration faible d’environ                       

0,01 mmol.L-1 jusqu’au pas 30. La valeur finale est proche du seuil de détection. 

Les concentrations en aluminium et fer (Figure V - 35.C) sont très faibles tout au long de l’expérience et 

atteignent leur maximum (0,07 et 0,03 mmol.L-1 respectivement) dès le premier ajout de poudre de CEM 

I en solution, puis diminuent jusqu’au pas 1,5 pour à nouveau subir une augmentation au pas 2 

(concentrations de 0,05 et 0,02 mmol.L-1 respectivement). Par la suite, les concentrations de ces éléments 

sont en dessous du seuil de détection. 

Le pH de la solution (Figure V - 35.D), initialement de 5,3, augmente rapidement avec le premier ajout de 

poudre jusqu’à une valeur de 9,02. Par la suite, l’augmentation du pH est linéaire jusqu’au pas 5, ce qui 

correspond à la fin de la précipitation présumée des phases contenant du silicium et du magnésium. Le 

pH continue d’augmenter avec une pente plus faible par la suite, avec probablement la précipitation de 

phases riches en silicium. Malgré le pH très élevé déjà atteint à ce pas (12,82), le pH continue à augmenter 

par la suite, (ainsi que la concentration en calcium) atteignant une valeur de 13,19 à la fin de l’expérience. 

Cette valeur très élevée de pH pose question et pourrait être liée à l’étalonnage de la sonde pH. En effet, 

la sonde pH n’a pu être étalonnée que sur une gamme de pH restreinte avant le début de l’expérience 

(entre 4 et 7), alors que le pH de la solution varie de 5 à plus de 13 d’après les mesures. Pour la 

reproduction de cette expérience, on pourrait envisager d’utiliser conjointement deux sondes pH, 

étalonnées sur des gammes différentes. 

2.3.2 Résultats de la modélisation – discussion 
La Figure V - 36 présente les concentrations des éléments Ca, Al, Si et Mg en solution calculées d’après 

les données expérimentales et d’après le calcul à l’équilibre de la fraction solide en utilisant les bases de 

données de cette étude (comme aucun gel amorphe ne précipite, l’utilisation des bases de données [B] 

et [C] est équivalente) (voir chapitre II, Tableau II - 4). L’attaque considérée est l’attaque acide par le 

couple NH4
+/NH3. 

La mauvaise représentation du pH (Figure V - 36.A) est corrélée avec la surrestimation du calcium à partir 

du sixième ½ ajout (Figure V - 36.B) puisque la portlandite précipite probablement plus tard dans le 

modèle que dans la réalité. Les concentrations en aluminium, silicium et magnésium (Figure V - 36.C, D 

et E) sont surrestimées pour les premiers ajouts. On remarque que le silicium (Figure V - 36.D) et le 

magnésium (Figure V - 36.E) sont consommés trop tôt dans le modèle, notamment avec la précipitation 

des C-A-S-H au ½ ajout n°2 et à la précipitation de l’hydrotalcite dès le premier ½ ajout (Figure V - 36.F). 

Enfin, on remarque que le changement de phase des C-A-S-H aux C-S-H (Figure V - 36.F) engendre une 

augmentation de la concentration en aluminium entre les ½ ajouts 6 et 7 (Figure V - 36.C). Ces résultats 

permettent d’illustrer les limites d’un modèle négligeant les cinétiques de dissolution/précipitation. Le 

pH de la solution d’attaque étant très vite remonté, les cinétiques de dissolution des phases anhydres 

(C4AF notamment) vont jouer un rôle plus important dans la représentativité du modèle. En outre, les 

mécanismes de dégradation mis en jeu dans l’attaque par le nitrate d’ammonium (possibles échanges 

d’ions) sont différents de ceux mis en jeu pour l’attaque acide, et ne sont pas décrits dans les modèles 

thermodynamiques. 
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Figure V - 36 : Composition des solutions calculées par rapport aux données expérimentales en fonction des bases 
de données de cette étude. (A) valeurs de pH, concentrations en calcium (B), aluminium (C), silicium (D) et 
magnésium (E) calculées à l’équilibre avec la fraction solide (F) pour chaque ajout 

2.4 Conclusions – Modélisation 
L’attaque de la pâte de CEM I par l’acide acétique s’est exprimée par différentes étapes d’altération liées 

à la décalcification progressive du solide, et a plutôt bien été représentée par la base de données initiale 

(De Windt et al., 2015). La prise en compte de l’hydrotalcite et du C3AH6 dans le modèle [B] de cette étude 

a néanmoins permis une meilleure prédiction de la composition de la pâte de CEM I, notamment pour 

les concentrations en aluminium et magnésium. En revanche, les concentrations en solution en silicium 

et aluminium restaient mal représentées pour les premiers ajouts. La caractérisation chimique et 

minéralogique de la poudre de pâte de ciment à différents points de l’expérience a permis l’identification 

de la présence d’un gel silico-alumineux, qui serait la première phase solide formée. Ainsi, la prise en 

compte de ce gel silico-alumineux dans la base de données [C] a permis d’améliorer la représentation des 

données expérimentales par le modèle, notamment pour les concentrations en silice. 
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L’attaque de la pâte de CEM I par le nitrate d’ammonium s’est caractérisée par un pH final très élevé et 

la dégradation de la pâte sur les 20 premiers ½ ajouts seulement. Même si les résultats sont globalement 

bien représentés, des différences sont observées entre les données expérimentales et les données 

modélisées. Ces différences peuvent être liées aux mécanismes de dégradation (possibles échanges 

d’ions) différents de ceux mis en jeu pour l’attaque acide, et qui ne sont pas décrits dans les modèles 

thermodynamiques. 

Enfin, pour les deux expériences, l’utilisation d’un modèle de calcul à l’équilibre ne permettant pas la 

considération des cinétiques de dissolution et précipitation mène à des différences entre les calculs du 

modèle et les données expérimentales, notamment pour les concentrations en silice. 

CONCLUSION 
Dans un premier temps, 2 matériaux différents en termes de compositions chimique et minéralogique 

(pâte de CEM I et MKAA) ont été immergés dans des solutions synthétiques correspondant aux 

métabolites agressifs de la digestion anaérobie, à base d’acide acétique, nitrate d’ammonium et 

bicarbonate de sodium.  

Les objectifs étaient de caractériser les cinétiques de dégradation et les modifications des matériaux face 

à l’agressivité des différents métabolites du milieu, et l’effet de chacun des métabolites agressifs au sein 

de la dégradation globale. 

Pour la pâte de CEM I, dans ces conditions de pH et de concentration, c’est l’acide acétique qui a un effet 

prédominant dans les solutions composées. Il engendre une décalcification totale du matériau associée 

à une perte de masse et une profondeur dégradée importantes. L’attaque par le nitrate d’ammonium 

s’est exprimée par la décalcification progressive de la pâte, avec une perte de masse et une profondeur 

dégradée significatives. Cependant, l’agressivité du nitrate d’ammonium est faible devant celle de l’acide 

acétique et apporte peu d’altération supplémentaire dans les solutions mixtes. Le bicarbonate de sodium 

permet quant à lui de réduire sensiblement l’agressivité de la solution lorsqu’il est mélangé avec l’acide 

acétique. On note cependant que l’agressivité des solutions peut être corrélée avec leurs pH initiaux. 

Les dégradations observées sur la pâte de MKAA sont moins importantes en termes de profondeurs 

dégradées que celles observées sur les pâtes de CEM I. L’immersion des pâtes de MKAA dans la solution 

d’acide acétique a provoqué la dissolution de la zone extérieure, avec une perte de densité importante. 

Au contraire, le nitrate d’ammonium provoque une dégradation peu intense sur la pâte de MKAA, alors 

que la solution de bicarbonate de sodium, malgré un pH élevé, a mené à la dégradation de la matrice sur 

la zone extérieure, avec une perte de densité et une lixiviation des éléments. L’acide acétique présente 

là aussi un effet prédominant lorsqu’il est associé au bicarbonate de sodium. Au contraire du CEM I, le 

pH ne joue pas un rôle déterminant sur la dégradation de ce matériau. 

Enfin, pour ces expériences, un travail de modélisation permettrait, comme dans des digesteurs 

industriels, d’obtenir un pH neutre sans changer la concentration des agents agressifs ou ajouter des 

espèces chimiques supplémentaires, et de s’affranchir du pH pour dégager les mécanismes de 

détérioration de chaque métabolite. 

Dans un second temps, des expériences ont été mises en place sur de la poudre de pâte de CEM I afin de 

s’affranchir des phénomènes de diffusion des agents agressifs au sein du matériau. L’immersion de la 

poudre en 50 ajouts successifs dans des solutions d’acide acétique, d’une part et de nitrate d’ammonium, 
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d’autre part, a été le support d’une modélisation de l’évolution chimique et minéralogique des phases 

liquide et solide au cours de la dégradation et en fonction du métabolite étudié.  

L’utilisation du modèle de De Windt et al. (2015) enrichi avec l’hydrotalcite, le C3AH6 et un gel silico-

alumineux a permis de bien reproduire les valeurs de pH et l’évolution de la composition chimique de la 

solution pour l’immersion dans la solution d’acide acétique. Ce modèle a aussi permis de relativement 

bien reproduire ces paramètres pour l’immersion dans la solution de nitrate d’ammonium. Des 

différences sont tout de même observées et peuvent être liées (i) à l’utilisation d’un modèle de calcul à 

l’équilibre ne permettant pas la considération des cinétiques de dissolution et précipitation et (ii), pour 

la solution de nitrate d’ammonium, aux mécanismes de dégradation différents de ceux mis en jeu pour 

l’attaque acide, et qui ne sont pas décrits dans les modèles thermodynamiques.
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CONCLUSION GENERALE 
Du fait des nouveaux objectifs européens de transition énergétique vers des énergies renouvelables, de 

réduction des énergies fossiles et d’amélioration de la gestion des déchets, le développement de 

l’industrie de la méthanisation est en pleine expansion. En effet, le processus biologique de la digestion 

anaérobie permet la transformation de déchets organiques en biogaz et en digestat amendant. Les 

ouvrages dimensionnés pour la production de biogaz sont majoritairement réalisés en béton. Alors que 

la partie en contact avec le biogaz est souvent protégée par un liner polymérique, la partie au contact de 

la phase liquide, abritant le biodéchet en digestion, n’est pas recouverte et est sujette à la 

biodétérioration. Le milieu liquide de la digestion anaérobie, de composition très variable, contient entre 

autres des acides gras volatils, de l’ammonium, du CO2 dissous et des microorganismes. Les métabolites 

et les microorganismes eux-mêmes sont responsables de la dégradation de la matrice cimentaire. 

Les objectifs principaux de cette thèse étaient : 

- d’évaluer les interactions biogéochimiques entre les matrices cimentaires et le milieu liquide de la 

digestion anaérobie, en fonction du temps et à l’échelle locale, dans des conditions représentatives 

du milieu réel de la méthanisation. Pour des biodéchets de natures différentes, le travail visait 

notamment à caractériser l’influence d’une gamme de matériaux de compositions contrastées sur 

la digestion en termes d’efficacité de la production de biogaz, de composition chimique du biodéchet 

et d’activités microbiennes ; 

- d’identifier les cinétiques et mécanismes de dégradation des matériaux par les composés agressifs 

chimiques métabolisés lors de la digestion, et l’impact de chacun des métabolites dans la 

dégradation totale ; 

- de fournir les données thermodynamiques et cinétiques des réactions de dégradation afin d’être les 

supports d’une modélisation reproduisant ces phénomènes, et tendant à leur prédiction. 

Dans un premier temps, la synthèse bibliographique a décrit le processus de la digestion anaérobie ainsi 

que la place de cette filière dans le contexte économique, politique, environnemental et sociétal actuel. 

Bien que le bioprocédé se déroule avec un pH neutre, les données recensées ont montré la présence 

d’agents potentiellement agressifs pour la matrice cimentaire tels que les acides organiques, 

l’ammonium et le CO2 dissous, en concentrations pouvant excéder le gramme par litre. En outre, les 

populations microbiennes responsables des différentes étapes de la dégradation de la matière organique 

s’organisent à la surface des matériaux sous forme de biofilm, et peuvent influencer leur dégradation. 

Par la suite, les caractéristiques microstructurales et les propriétés physico-chimiques de différents liants 

potentiellement applicables en milieu de méthanisation ont été décrits avec précision. 

Les attaques par des solutions d’acides organiques aux pH faibles, la lixiviation accélérée par 

l’ammonium, l’attaque par le CO2 et la biodétérioration des matériaux en milieux réels ont été étudiées 

précisément. Cependant, les études sur les métabolites seuls sont très éloignées des conditions de la 

méthanisation et les quelques études en milieux réels ne rendent pas compte de la grande variabilité de 

composition du milieu liquide de la méthanisation. Par ailleurs, la détermination des mécanismes 

d’altération par le milieu liquide est complexifiée par la présence conjointe de multiples agents agressifs 

aux propriétés différentes : on relève un manque de connaissance sur l’effet, et la prédominance 
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éventuelle en fonction des situations, de chacun des agents agressifs dans la dégradation globale. Dans 

ces conditions, il est très difficile d’évaluer la durée de vie des structures de méthanisation. 

Les données de la littérature sur la durabilité des matrices cimentaires face aux différents agents agressifs 

de la digestion et face au milieu complet ont ensuite été étudiées. L’utilisation de laitier de haut fourneau, 

de ciment d’aluminate de calcium et de métakaolin semble être bénéfique à la durabilité de la matrice 

cimentaire, notamment en conditions acides. 

Enfin, le contexte normatif encadrant les environnements chimiquement agressifs pour les bétons et les 

recommandations constructives associées ont été décrits, et il apparaît que ces normes ne sont pas 

adaptées au milieu particulier, complexe et multi-composant de la méthanisation, notamment car elles 

ne prennent pas en compte la présence des acides gras volatils et des microorganismes. 

Ces éléments d’analyse bibliographique ont permis de bâtir la stratégie globale de l’étude pour répondre 

aux objectifs de la thèse. Ainsi, l’étude a consisté à analyser l’attaque du milieu liquide de la 

méthanisation sur des matériaux cimentaires à base de différents liants : un ciment Portland (CEM I), un 

ciment au laitier (CEM III/B), un ciment d’aluminate de calcium (CAC), un géopolymère (métakaolin alcali-

activé) et un laitier alcali-activé. Afin d’évaluer les interactions entre les matériaux et le milieu 

réactionnel, deux biodéchets en digestion aux caractéristiques différentes ont été considérés : le fumier 

bovin et la brisure de maïs. En outre, la dégradation des matériaux en milieux synthétiques contrôlés a 

été caractérisée. Cette approche expérimentale a été complétée par une approche numérique 

permettant de modéliser et reproduire les phénomènes de dégradation identifiés lors des différentes 

expérimentations. 

Les interactions matériau – phase liquide – microorganismes ont été étudiées au travers d’expériences 

en laboratoire mettant en œuvre un milieu réel de digestion anaérobie dans des bioréacteurs 

instrumentés permettant le suivi du milieu liquide ainsi que la composition et la production de biogaz au 

cours du temps. Les pâtes de ciment ont été exposées à la digestion de deux biodéchets différents, le 

fumier bovin et la brisure de maïs, pendant 5 cycles de digestion (soit environ 250 jours pour chaque 

expérience). Ainsi, l’effet des matériaux sur la digestion et les mécanismes de dégradation des matériaux 

par le milieu liquide de la méthanisation ont été évalués au court du temps. L’utilisation de deux 

biodéchets différents a permis de faire varier la composition du milieu liquide, ainsi que les dégradations 

des matériaux cimentaires associées. 

Les résultats des essais d’immersion des pâtes de ciment dans le milieu réel de la méthanisation ont tout 

d’abord permis, dans le chapitre III, de déterminer l’influence de la présence des matériaux sur le 

bioprocédé. Pour un substrat présentant un faible potentiel méthanogène engendrant de faibles 

productions d’acides gras volatils (fumier bovin), la présence des matériaux alcalins (CEM I, CEM III, CAC, 

MKAA) a induit une hausse de pH initiale qui a engendré un délai dans la production et la consommation 

des AGV, et dans la production de biogaz. Pour les matériaux cimentaires CEM I, CEM III et CAC, cet effet 

s’est estompé dès le deuxième cycle de digestion. La présence du MKAA a elle aussi engendré une hausse 

initiale du pH. Cependant, les valeurs de pH atteintes étaient plus élevées que pour les autres matériaux, 

et la perturbation du processus a duré plus longtemps : pendant deux cycles, le pH est resté supérieur à 

9, les AGV se sont accumulés, et aucune production de biogaz n’a été engendrée. Les AGV ont été 

consommés lors du troisième cycle et du biogaz a été produit. A partir du quatrième cycle, le processus 

de digestion anaérobie était efficace et menait à la production de biogaz, riche en méthane, de manière 

équivalente dans tous les bioréacteurs (témoins et contenant les matériaux CEM I, CEM III, CAC et MKAA). 

Ainsi, l’influence des matériaux est restée limitée, dans le temps et dans l’espace. 



Conclusion générale et perspectives 
  

263 
 

Pour un substrat facilement hydrolysable engendrant l’accumulation des AGV dans le milieu et une 

production plus importante de biogaz (brisure de maïs), l’alcalinité des matériaux (CEM I, CEM III, AAS, 

CAC, MKAA) a semblé contrebalancer la baisse de pH initiale associée à la production d’AGV. Ainsi, les 

matériaux ne semblent pas avoir eu d’influence négative sur le processus de méthanisation en termes de 

pH, production et consommation des AGV ou production de biogaz. L’étude des populations 

microbiennes a tout de même montré que pour maintenir une digestion efficace en présence des 

matériaux, les microorganismes se sont adaptés, particulièrement en présence du MKAA : pour ces 

bioréacteurs, les méthanogènes étaient moins abondantes et les bactéries acidogènes étaient favorisées. 

Les concentrations en ammonium dans les milieux n’ont pas été modifiées par la présence des matériaux 

CEM I, CEM III et CAC. En revanche, la présence des matériaux alcali-activés (MKAA et AAS) a engendré 

une baisse significative de la concentration en ammonium dans les milieux, qui est probablement due à 

des propriétés d’adsorption du cation par le matériau, et/ou à un effet sur les populations microbiennes 

productrices d’ammonium qui semblent moins représentées en présence du MKAA. 

Les expériences ont montré que, malgré un pH neutre, le milieu liquide de la digestion anaérobie contient 

des concentrations en acides gras volatils élevées de l’ordre de plusieurs grammes par litre, ainsi que des 

concentrations de plusieurs centaines de milligrammes par litre d’ammonium. De plus, la présence de 

CO2 dissous dans ces proportions menait à un milieu liquide incrustant, à même de conduire à la 

précipitation de carbonates de calcium dans le milieu. 

Dans le chapitre IV, les expériences d’immersion en milieu réel ont permis de caractériser l’effet des 

biodéchets en digestion sur les matériaux de l’étude (CEM I, CEM III, AAS, CAC, MKAA), afin de déterminer 

les mécanismes d’altération de ces matériaux au cours d’expériences longues, et pour deux conditions 

d’agressivité différentes. 

Lors de la digestion du fumier bovin, plusieurs phénomènes ont été détectés et la biodétérioration des 

pâtes de CEM I et CEM III s’est traduite par : 

- la dissolution des hydrates et des grains anhydres en surface, vraisemblablement liée à des 

concentrations locales élevées en composés agressifs du fait de la présence du biofilm ; 

- la carbonatation de la matrice cimentaire, qui s’est traduite par la précipitation des différents 

polymorphes de carbonates de calcium ; 

- un enrichissement en soufre en profondeur associé à la lixiviation et qui se produit en zone de 

transition ; 

- une perturbation magnésienne de faible intensité pour les pâtes de CEM III ; 

- la décalcification de la surface du matériau, associée à un enrichissement en phosphore 

précipitant vraisemblablement sous forme amorphe. 

Au terme de l’expérience, les mécanismes de carbonatation ont pris le dessus sur les autres phénomènes 

de dégradation.  

Les modifications chimiques et structurales du CAC et du MKAA ont été observées sur de faibles 

profondeurs et ont peu évolué au cours de l’expérience. 
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Lors de la digestion de la brisure de maïs, les phénomènes de décalcification, carbonatation et 

enrichissement en P2O5 en surface sont toujours observés, cependant, les pâtes ont subi une agression 

légèrement plus forte. La présence de laitier (pour les pâtes de CEM III et AAS) notamment, a semblé 

engendrer une profondeur dégradée accrue, probablement liée à la moindre résistance des laitiers face 

à la carbonatation.  

Pour les deux substrats et les deux échéances, les pâtes de CAC et de MKAA ont présenté les meilleurs 

comportements dans les conditions de digestion anaérobie, et une tendance de résistance à l’attaque 

par les biodéchets en digestion a été établie sur la base des résultats de cette étude : 

CEM III et AAS < CEM I < CAC < MKAA. 

La comparaison des résultats avec différentes autres études en milieu de digestion réel a permis de 

mettre en évidence que, pour différents biodéchets/inoculum et donc différentes compositions du milieu 

liquide, les effets de chaque métabolite agressif sont plus ou moins marqués, et la dégradation ne se 

traduit pas toujours par l’effet prépondérant du même métabolite. 

Ainsi, dans le chapitre V, les mécanismes et cinétiques d’altération de la matrice cimentaire par les 

différents composants chimiques agressifs métabolisés ont été étudiés grâce à des essais d’immersion 

de pâtes de ciment Portland et MKAA dans des solutions mono- ou multi-composants à base d’acide 

acétique, nitrate d’ammonium et bicarbonate de sodium. Les concentrations ont été fixées d’après les 

concentrations de l’étude en milieu réel, de la composition de la phase gaz ou bien d’études précédentes. 

Les modifications structurales, chimiques et minéralogiques des pâtes ainsi que la composition chimique 

des solutions ont été analysées au cours du temps. Il s’agissait notamment d’enrichir nos connaissances 

sur les cinétiques de dégradation, les phases dissoutes et précipitées et sur les solutions multi-

composantes, afin de construire une base de données solide, utilisable pour de futurs travaux de 

modélisation. 

Les cinétiques de dégradation et les modifications des matériaux face à l’agressivité des différents 

métabolites du milieu et l’effet de chacun des métabolites agressifs au sein de la dégradation globale ont 

été caractérisés. L’immersion de pâtes de CEM I dans les solutions synthétiques agressives a permis 

d’identifier l’effet significatif du pH des solutions sur la dégradation. Dans les solutions composées, pour 

les conditions de concentrations et de pH de l’étude, l’acide acétique a eu un effet prédominant et a 

engendré une décalcification totale du matériau associée à une perte de masse et une profondeur 

dégradée importantes. Le nitrate d’ammonium a eu peu d’influence sur l’agressivité des solutions 

composées alors que le bicarbonate de sodium a apporté un effet protecteur. Pour des solutions 

agressives identiques, les mécanismes et cinétiques d’altération de la pâte de MKAA se sont avérés 

significativement différents, avec une résistance bien plus importante du matériau aux différentes 

solutions agressives. Les dégradations se sont principalement traduites par une dissolution de la zone 

extérieure de la matrice. La solution de nitrate d’ammonium a eu peu d’effet sur le géopolymère, alors 

que l’immersion dans la solution de bicarbonate de sodium a induit des profondeurs dégradées plus 

importantes que sur les pâtes de CEM I. Enfin, pour ce matériau également, c’est l’acide acétique qui a 

eu un effet prédominant dans les dégradations. 

Enfin, le travail de modélisation s’est basé sur des essais d’immersion de poudre dans des solutions 

agressives d’acide acétique et de nitrate d’ammonium et leur suivi au cours du temps (pH, composition 

de la solution, composition chimique et minéralogique de la poudre). Le suivi des compositions de la 
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solution et de la phase du solide au cours du temps ont permis d’alimenter et ajuster la base de données 

utilisée pour la modélisation. 

Les réactions de dégradation de la pâte de CEM I dans les solutions d’acide acétique et de nitrate 

d’ammonium ont été reproduites numériquement grâce à des calculs d’équilibres thermodynamiques 

effectués en utilisant le logiciel PhreeqC. L’enrichissement du modèle de De Windt et al. (2015) avec 

l’hydrotalcite, le C3AH6 et un gel silico-alumineux a permis de bien reproduire les valeurs de pH et 

l’évolution de la composition chimique de la solution pour l’immersion dans la solution d’acide acétique 

et la solution de nitrate d’ammonium. Néanmoins, les cinétiques de dissolution et précipitation n’étant 

pas prises en compte dans le modèle de calcul à l’équilibre, ainsi que des phénomènes supposés 

d’échanges d’ions en particulier pour l’attaque avec du nitrate d’ammonium, des différences entre les 

données expérimentales et modélisées persistent. 

PERSPECTIVES 
Parmi les perspectives de ce travail de thèse, certaines voies d’étude semblent particulièrement 

pertinentes à développer. 

Tout d’abord, les résultats de cette étude montrent que l’utilisation de liants tels que le CAC et le MKAA 

semble intéressante. Cependant, ce sont des matériaux spécifiques, avec un coût économique élevé. 

L’application de ces liants durables sous forme de revêtements pourrait donc être envisagée et 

privilégiée, et nécessiterait aussi une étude des propriétés de transfert de ces matériaux. 

Ce travail de thèse s’est concentré sur la phase liquide des digesteurs, cependant, la littérature fait état 

de détériorations observées en phase gaz (Koenig & Dehn, 2016), détériorations qui s’apparentent a 

priori à celles observées dans les réseaux d’assainissement. Il paraît donc intéressant d’étudier les 

dégradations induites par la phase gaz, en laboratoire ou en essais in situ. 

Ainsi, afin de compléter nos connaissances, des expériences sur site réel ont été mises en place dans le 

cadre du projet BIBENdOM et mettent en jeu une grande variété de matériaux contenant des pâtes de 

ciment et des mortiers, exposés à la phase liquide et à la phase gaz d’un digesteur à échelle semi-

industrielle. Les dégradations de ces matériaux seront caractérisées après plusieurs mois d’exposition, et 

mises en regard avec la composition des milieux agressifs. Des traitements de surface sont également 

évalués pour protéger les structures déjà existantes. 

Par ailleurs, le travail de modélisation amorcé ici dans le chapitre V devra être approfondi, notamment 

en continuant l’enrichissement des données grâce à l’immersion du MKAA dans d’autres mélanges et 

l’immersion du CEM I dans une solution contenant du bicarbonate de sodium et du nitrate d’ammonium. 

La modélisation des mécanismes et cinétiques de dégradation par les solutions simples devra être 

poursuivie grâce à des expériences similaires, faisant intervenir de la poudre de pâte de CEM I, et devra 

être amorcée pour d’autres matériaux comme le MKAA. En outre, un nouveau modèle devra être utilisé, 

qui considère le transport, pour reproduire la dégradation des monolithes par les solutions agressives, et 

ainsi tenir compte des propriétés de transfert favorables de certains matériaux. Il permettrait de 

considérer la grande variabilité de composition des biodéchets en digestion. 
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LES VERROUS DE LA METHANISATION 
Malgré les nombreux avantages de la méthanisation, le secteur connaît aussi des problèmes et des 

limites, notamment liés à l’utilisation du digestat en remplacement du lisier pour l’amendement des 

cultures. 

Dégagements gazeux 

 Ammoniac 

Dans leur expérience, Quideau et al. (2013) ont comparé l’utilisation d’un digestat provenant de lisier de 

porc, avec le lisier seul. Après la digestion du lisier, le pH avait augmenté, déplaçant l’équilibre NH4
+/NH3 

et favorisant le dégagement du NH3 dans l’atmosphère. Cela mène à des pertes d’azote ammoniacal 

pendant le stockage et l’épandage plus importantes que pour du lisier non digéré. Les conséquences sont 

à la fois agronomiques – perte de pouvoir fertilisant à court terme, et environnementales – acidification 

des sols, particules fines qui se dégagent dans l’atmosphère. L’azote organique, responsable du pouvoir 

fertilisant à long terme (Bareha, 2018), reste lui disponible.  

De plus, d’après l’article du 24 janvier 2019 publié dans le quotidien en ligne Reporterre (Lallouët-Geffroy, 

2019), l’ammoniac du digestat s’oxyde, engendrant du protoxyde d’azote (N2O) qui est un gaz à effet de 

serre 300 fois plus puissant que le CO2 en plus de produire de l’oxyde d’azote et des particules fines. 

L’efficacité de l’utilisation de digestat comme fertilisant dépend donc des modalités de gestion de ce 

dernier, du stockage à l’épandage (Bareha, 2018). 

 Méthane 

Peu d’informations sont disponibles sur les fuites de méthane sur les digesteurs en France (Lallouët-

Geffroy, 2019), cependant dans leur étude, Quideau et al. (2013) ont montré que lors de la phase de 

stockage, selon le substrat utilisé, le digestat peut émettre plus de CH4 dans l’atmosphère que le lisier, le 

CH4 ayant un potentiel de réchauffement climatique 28 fois supérieur à celui du CO2. 

Pollution des sols 

D’après Pourcher et Druilhe (2018), la méthanisation mésophile, fonctionnant à 40°C, a peu d’impact sur 

les pathogènes, et est donc peu efficace pour éliminer les bactéries résistantes, qui se retrouvent dans le 

digestat. Il arrive aussi que le digestat soit pollué avec des métaux lourds (cadmium par exemple), des 

siloxanes (reprotoxiques et perturbateurs endocriniens) ou du plastique (Baïetto, 2019; « Les digestats 

de la méthanisation », 2019). Ce digestat épandu est consommé par le sol, puis s’infiltre dans les cours 

d’eau et les nappes phréatiques. 

La matière azotée contenue dans le digestat contient peu de carbone puisque ce dernier est en majorité 

consommé lors de la digestion pour la production de méthane. On dit que l’azote est minéralisé. Sans 

carbone, le sol et les plantes ont du mal à assimiler l’azote, et le digestat a donc plus tendance à s’infiltrer 

à travers le sol (Lallouët-Geffroy, 2019). Cette infiltration est d’autant plus importante et rapide dans les 

zones karstiques, sols calcaires creusés de nombreuses cavités où l’eau rejoint « directement les nappes 

phréatiques, où nous pompons notre eau potable », souligne Michel Bakalowicz, hydrologue et chercheur 

au Centre national de la recherche scientifique (CNRS) à la retraite, membre du Conseil scientifique 
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national pour une méthanisation raisonnée (CSNM). Il continue dans l’article du Reporterre (Lallouët-

Geffroy, 2019) en expliquant « [qu’]une infiltration rapide signifie qu’il n’y a pas de filtration du sol ni de 

dilution possible ». Dans le journal Le Monde (Mandard, 2019), Jean-Louis Lasserre, ingénieur, prévient 

que l’infiltration du digestat dans le sol pourrait même contaminer les captages d’eau potable. Une eau 

polluée pourra être traitée en station de potabilisation avant d’arriver dans les robinets, mais tout 

dépend de la technologie de la station : « un traitement au chlore, comme c’est le cas dans le Lot, ne 

suffit pas à débarrasser l’eau de ces pathogènes », affirme Liliane Reveillac, radiologue et membre du 

CSNM. 

L’installation de méthanisation de Gramat dans le Lot est un exemple de pollution sanitaire avérée. Dans 

les alentours, on recense l’extinction d’abeilles par milliers (2 kg de cadavres), de fortes odeurs, une 

hécatombe parmi les vers de terre. Le CSNM après analyses, confirme « la présence de métaux lourds en 

grande quantité et aussi des siloxanes parmi lesquels du D4, reprotoxique et considéré comme 

perturbateur endocrinien » (« Les digestats de la méthanisation », 2019). 4500 hectares sont à terme 

concernés par l’épandage du digestat provenant de cette installation (Mandard, 2019). Des pollutions 

ont aussi été signalées à Ombrée d’Anjou (Maine-et-Loire), dans le Cher (site de Plaimpied-Givaudins), 

dans le Cantal (installation de Sainte-Eulalie) et des effluves nauséabondes se dégagent du méthaniseur 

d’Etreville (Eure) (Baïetto, 2019). De plus, la présence de bactéries dangereuses pour la santé humaine 

(clostridium perfringens et entérocoques) a été mise en évidence dans une note de l'Agence nationale 

de sécurité sanitaire de janvier 2018 sur le digestat d'un méthaniseur du groupe Fonroche (Baïetto, 2019). 

Enfin, les méthaniseurs industriels utilisant des déchets de l’industrie agro-alimentaire et des boues de 

station d’épuration, on retrouve des « impuretés » de plastique dans les digestats, qui, si elles doivent 

respecter une taille et une quantité limitée, peuvent tout de même être épandues sur les sols, comme le 

souligne Gérard Le Villain (Baïetto, 2019). 

Perspectives d’amélioration 

L’article du 4 décembre 2019 publié pour franceinfo (Baïetto, 2019) se conclut par la présentation de 

modèles plus vertueux tels que la méthanisation à la ferme avec des intrants 100 % agricoles et locaux. 

Pour intégrer le mixte énergétique, il est nécessaire d’aller vers une autre méthanisation plus 

respectueuse de l’environnement et des riverains, d’étudier l’impact du digestat sur les sols, et de 

réfléchir à l’implantation de chaque installation pour éviter la méthanisation « n’importe où et n’importe 

comment ». 

DIMINUTION DES GAZ A EFFETS DE SERRE 
En juillet 2020, Le Monde annonçait que les émissions mondiales de méthane n’avaient jamais été aussi 

élevées (Garric, 2020) : « les émissions du deuxième gaz à effet de serre en termes d’abondance ont 

augmenté de 9 % entre la période de référence 2000-2006 et 2017, pour atteindre les niveaux les plus 

élevés jamais enregistrés selon le deuxième bilan mondial du méthane publié mercredi 15 juillet par près 

de 90 scientifiques de plus de quinze pays, réunis dans le consortium Global Carbon Project ». 

Même si la principale cause du réchauffement climatique reste le CO2 provenant principalement de la 

combustion d’énergies fossiles, le méthane possède un potentiel réchauffant bien plus élevé que le CO2 

et serait responsable de 23 % du réchauffement climatique (Garric, 2020). 
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Marielle Saunois, enseignante-chercheuse au Laboratoire des sciences du climat et de l’environnement 

et coordinatrice de l’étude, affirme dans l’article du Monde (Garric, 2020) que « Cette hausse est 

majoritairement due à l’augmentation des émissions anthropiques (imputables à l’homme), avec une 

répartition équitable entre le secteur des énergies fossiles et le secteur de l’agriculture et des déchets ». 

Dans ce contexte, la méthanisation est un atout pour réduire les émissions de méthane dans 

l’atmosphère : d’après une étude co-dirigée par GRDF et l’ADEME (2020), cette technologie permet la 

réduction de gaz à effet de serre dans les secteurs agricoles et de traitement de déchets. En effet, la 

production de biométhane ou biocarburant émet des gaz à effet de serre principalement lors des étapes 

de méthanisation et de valorisation du digestat mais elle évite surtout les émissions directes de gaz à 

effet de serre par les matières organiques (fumier, déchets, …) ainsi que celles liées à la production 

d’engrais industriels dont la production est très consommatrice en énergie fossile (déméter énergies, 

s. d.). De plus, la méthanisation permet de réduire les émissions de gaz à effet de serre liées au transport 

des déchets, qui parcourent une plus faible distance. Un exemple concret d’une installation (projet 

Méthasec) a établi le bilan global d’émissions nettes du projet à -1262 tonnes équivalent CO2 

(Agricultures & territoires & Chambre d’Agriculture Loir-Et-Cher, 2015). Les résultats de l’étude de GRDF 

et de l’ADEME (2020) montrent que le contenu carbone du biométhane est ainsi environ 10 fois inférieur 

à celui du gaz naturel, et comparable aux énergies renouvelables électriques et thermiques. 

En Europe, cette meilleure gestion des déchets associée à la baisse de la taille des cheptels et à la 

réduction de l’exploitation du charbon a déjà permis de diminuer les émissions de CH4, comme l’explique 

Marielle Saunois pour Le Monde (Garric, 2020). Cette baisse peut être vraiment profitable puisque 

comme l’indique dans un communiqué, Ben Poulter, scientifique au Goddard Space Flight Center de la 

NASA, « Comme ce gaz a une courte durée de vie dans l’atmosphère, nous verrions des avantages 

climatiques rapides dans notre lutte pour atteindre la neutralité carbone ».
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EVALUATION DES INTERACTIONS ENTRE BIODECHETS EN DIGESTION ANAEROBIE ET 

MATERIAUX CIMENTAIRES A BASE DE DIFFERENTS LIANTS EN VUE D'UNE MEILLEURE 

DURABILITE DES STRUCTURES DE METHANISATION 
 

Par Marie Giroudon. 

Thèse de doctorat spécialité Génie Civil, Institut National des Sciences Appliquées de Toulouse. 

 
Résumé 
La méthanisation, ou digestion anaérobie, permet la transformation de la matière organique en biogaz. Dans le contexte 

actuel de transition écologique vers des énergies renouvelables et de diminution des émissions de gaz à effet de serre, 

le développement de la filière est plébiscité en Europe et le secteur est en pleine croissance. A l’échelle industrielle, ce 

bioprocédé est mis en œuvre dans des structures en béton qui sont en contact direct avec les biodéchets en digestion 

et subissent des phénomènes de biodétérioration. En effet, le milieu liquide contient une grande variété de métabolites 

produits lors de la digestion (acides gras volatils, NH4
+, CO2 dissous) dont les concentrations peuvent atteindre plusieurs 

grammes par litre, ainsi que les microorganismes eux-mêmes, colonisant la surface du béton sous forme de biofilm. 

Cette thèse, réalisée dans le cadre du projet ANR BIBENdOM, visait à (i) analyser les mécanismes d’interactions 

biogéochimiques entre les matériaux cimentaires constitués à partir de différents types de liants, le biodéchet en 

digestion, et le biofilm dans le milieu de la méthanisation et (ii) apporter une compréhension approfondie expérimentale 

et numérique des mécanismes d’altération des matériaux cimentaires et cela afin de tendre vers la prédiction de la 

durabilité du béton dans ces environnements complexes et variables. 

Le travail expérimental a été mené d’une part sur des milieux complets en laboratoire et a mis en évidence des 

mécanismes d’interactions à échelle locale entre un panel de matériaux (pâtes à base de CEM I, CEM III/B, CAC, 

métakaolin alcali-activé et laitier alcali-activé) et deux substrats en digestion (fumier bovin et brisure de maïs) 

permettant de faire varier la composition et l’agressivité du milieu vis-à-vis des matériaux (durant 5 cycles de digestion, 

soit environ 6 mois par expérience). Le processus de digestion anaérobie a été suivi et analysé en termes de composition 

du milieu liquide et production de biogaz, de populations microbiennes et de modifications microstructurales, 

chimiques et minéralogiques des matériaux. D’autre part, les actions individuelles et effets combinés des composés 

chimiques métabolisés lors de la digestion ont été finement étudiés afin de caractériser les cinétiques et équilibres 

thermodynamiques régissant les dégradations, et cela en vue de proposer un modèle tendant vers la prédiction de la 

détérioration dans des milieux de compositions variées. Pour cela, les solutions agressives ont été analysées 

(concentrations en cations et anions) au cours du temps et les dégradations des matériaux cimentaires ont été 

caractérisées (suivi de masse, modifications structurales, minéralogiques et chimiques). 

Le travail a permis de démontrer que la présence des matériaux en phase liquide n’impacte le processus de digestion 

que sur le court terme et à l’échelle locale uniquement. L’utilisation des substrats d’origine agricole a engendré des 

milieux riches en CO2 dissous (1000 – 2000 mg.L-1) et favorisé les phénomènes de carbonatation des matériaux, qui 

semblent jouer un rôle majeur dans les mécanismes de détérioration des ciments à base de Portland, devant ceux des 

autres métabolites (acides organiques, ammonium, sels de phosphate…). Parmi les matériaux utilisés, le métakaolin 

alcali-activé se démarque par son très bon comportement et sa faible dégradation. C’est aussi le matériau ayant eu le 

plus d’impact sur la digestion, en termes de composition du milieu (NH4
+), de cinétiques de digestion et de pH ainsi que 

de populations microbiennes développées. Enfin, les expériences menées sur les métabolites chimiques seuls ont 

permis le développement d’un modèle thermodynamique appliqué aux interactions entre les pâtes de ciment et les 

agents agressifs permettant de prédire l’évolution chimique de la phase solide au cours de la dégradation et en fonction 

du métabolite étudié. 

Mots-clefs : méthanisation, matériaux cimentaires, biodétérioration, acides organiques, ammonium, 

carbonatation 
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