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RESUME

Ce travail est une contribution a la mise au point d’un outil de caractérisation de la
biodégradabilité de la matic¢re organique dissoute des eaux. La méthodologie développée vise
a étre applicable sur tout le continuum aquatique, formé par le réseau d’assainissement, la
station d’épuration et le milieu naturel récepteur, dans le but de répondre aux besoins de
gestion intégrée de la pollution domestique urbaine.

La méthodologie développée résulte du couplage de deux méthodes de caractérisation de la
biodégradabilité¢ de la matiere organique : la méthode respiromeétrique développée par Xu et
Hasselblad (1996) qui permet de quantifier la fraction de matiére organique rapidement
biodégradable et la méthode en batch de Tusseau et al. (2003) qui permet de quantifier les
fractions réfractaire et biodégradable. L’interprétation des données expérimentales se fait via
I’utilisation d’un modéle mathématique (modele ASM3 développé par un groupe de travail de
I’International Water Assosiation — IWA). Une méthode d’assimilation de données, basée sur
la théorie du contrdle optimal, nous a permis de combiner de facon optimale modele et
résultats des deux méthodes afin d’aboutir a un fractionnement de la matiére organique en
classes de biodégradabilité.

Les résultats obtenus lors de la biodégradation d’un substrat rapidement biodégradable
(I’acétate), noté¢ Sg dans le modele, ont permis de valider le bon fonctionnement du modele

ASM3 et de développer un modele dérivé (modéele ASM3z).

Par la suite, ce modele a encore été modifié pour permettre la bonne simulation et
I’interprétation des résultats expérimentaux obtenus sur des eaux usées domestiques prélevées
en entrée et sortie d’une station d’épuration. Cette modification a consisté a ajouter un
compartiment de matiére organique dissoute (noté S;) plus lentement biodégradable que Sg et
ce nouveau modele est not¢ ASM3z S2. Les résultats obtenus sont satisfaisants et montrent
qu’il est possible de quantifier S, et Ss, dans des eaux usées domestiques en utilisant des
expériences réalisées avec une large gamme de rapports substrat/biomasse bactérienne
(So/Xo).

Enfin ce modéle a été appliqué, lors d’'une méme optimisation, sur des eaux usées brutes, des
eaux traitées et des eaux de riviere. Ce travail a mis en évidence I’importance de parvenir a

une excellente homogénéisation de la biomasse utilisée lors des tests respirométriques.

Mots clés: Caractérisation des eaux usées, fractionnement de la matiére organique,

biodégradation, optimisation, modélisation, ASM3, single-OUR method, ratio So/Xo.



ABSTRACT

This work is about the characterisation of dissolved organic matter biodegradability. The
developed methodology is available along the aquatic continuum sewer system — waste water
treatment plant — river in order to respond to the needs of integrated management for the
urban domestic pollution.

The developed methodology results of the coupling of two methods for the characterisation of
organic matter biodegradability : the respirometric method developed by Xu et Hasselblad
(1996) to assess the readily biodegradable organic matter fraction and the batch method of
Tusseau et al. (2003) to measure the inert fraction. An optimisation method, based on the
optimal control theory, is used to combine opitimally the ASM3 model (developed by the
International Water Association) and experimental data in order to fractionate organic matter
in classes of biodegradability.

Experiments were conducted to revisit the degradation of acetate (called Sg in ASM3) by
waste water treatment plant sludges. So, we valid the correct fonctionnement of ASM3 and
develop a derived model (modé¢le ASM3z).

Futhermore, we introduced a new dissolved organic matter compartment (Ss type) in ASM3,
called S,. S, degradation induces supplementary oxygen consumption when storing it in cell
and consequently permits to simulate the wastewater biodegradability in a best way. This new
model is called ASM3z S2.

Results obtained with ASM3z S2 are reliable and show that is possible to quantify the

different organic matter fractions (S, and Ss), in wastewater and river water.

Keywords : Wastewater characterisation, organic matter fractionation, biodegradation,

optimization, modelling, ASM3, single-OUR method, S¢/X, ratio.
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Chapitre 1 : INTRODUCTION






De nos jours la conception d’ouvrages de collecte et de traitement des eaux usées
domestiques, réseaux d’assainissement et stations d’épuration, est pilotée par les objectifs de
qualit¢ du milieu récepteur (Harremoés, 1997 ; Somlyody et al., 2000). En Europe, par
exemple, la directive cadre pour la protection des ressources en eau se donne pour objectif
général de rechercher une bonne qualité de toutes les eaux de surface et souterraine a
I’horizon de deux décennies.

A partir de ces objectifs de qualité pour le milieu récepteur, des critéres de qualité pour les
effluents de station d’épuration (STEP) doivent étre définis. Ces critéres vont imposer des
contraintes industrielles sur le type d’ouvrage d’assainissement a mettre en place. Apparait
ainsi la notion de gestion intégrée du continuum aquatique formé par le réseau
d’assainissement, la station d’épuration et le milieu naturel récepteur (riviére, lac, zone
cotiere).

En terme de qualité¢ des eaux, la gestion intégrée est rendue possible lorsque 1’impact sur
I’écosystéme aquatique peut étre prédit a 1’aide de modeles intégrant 1’impact du réseau
d’assainissement et des actions de traitement en STEP et le milieu récepteur. Par ailleurs, les
expérimentations de ces impacts sont difficiles et trés coliteuses, il est donc financiérement
avantageux de prédire ceux-ci avec un modele ou des modéles prenant en compte les
différentes variables qualitatives et quantitatives décrivant un rejet d’eau usée, mais aussi tous
les processus mis en jeu dans le milieu naturel récepteur. Quelques modélisations intégrées
prenant en compte I’ensemble du continuum ont été proposées. En général, ces modélisations
consistent en une combinaison de modeles de chaque sous-systéme (réseau, station
d’épuration et riviere) qui ont été développés indépendamment avec un objectif propre au
systeme en question. De fait, les scientifiques ont amélioré les performances de chaque sous
systéme sans tenir compte des interactions entr’eux, ce qui n’assure pas nécessairement de
bonnes performances de I’ensemble du systéme (Schiitze et al., 1999).

Par exemple, un effort particulier a été fait dans le passé pour modéliser I’hydraulique des
réseaux d’assainissement car 1’objectif principal était de lutter contre les inondations. La
qualité des eaux usées transportées était alors a peine étudiée car les processus biologiques
dans le réseau d’assainissement étaient considérés comme secondaires au regard des flux
transportés dans les réseaux unitaires. Leur compréhension est de nos jours fondamentale pour
disposer de prévisions sur les charges entrantes en STEP afin de mieux dimensionner et
mieux gérer ces stations en temps de pluie en particulier.

La biodégradation de la mati¢re organique en milieu aquatique est un processus majeur dans

le fonctionnement des écosystémes, largement étudié a la fois dans le domaine des eaux
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naturelles et des eaux usées. Ce processus consommateur d’oxygéne peut induire de fortes
désoxygénations dans le milieu naturel, voire une anoxie compléte ce qui provoque un stress
intense pour les organismes vivants dans le milieu. En station d’épuration, 1’évaluation de
I’intensité de ce processus est essentielle car elle permet d’estimer la demande en oxygene
nécessaire pour dégrader les eaux usées et donc la consommation d’énergie qui sera
nécessaire pour fournir cet oxygene.

L’objectif de ce travail est de batir un outil d’analyse du continuum réseau d’assainissement,
STEP, milieu récepteur afin de répondre aux besoins de gestion intégrée de la pollution
domestique urbaine. Dans une logique de gestion intégrée de I’ensemble du systéme
d’assainissement, cette thése est une contribution a 1’étude des processus de biodégradation de
la matiere organique dissoute sur tout le continuum. Intégrer les 3 sous-systémes (réseau
d’assainissement, STEP et milieu récepteur) est encore difficile aujourd’hui puisque les
concepts utilisés actuellement ainsi que les variables décrivant la matiére organique, pour
modéliser les processus de biodégradation de la matiére organique dans chaque sous systéme
sont en général assez différents. Avant de comparer ces processus (chapitre 3), un état des
connaissances actuelles sur ces modeles est présenté au chapitre 2 suivant. De plus, une
réflexion est menée sur les techniques employées dans chaque sous-systéme pour caractériser
la biodégradabilité de la matieére organique (chapitre 3). En effet, les méthodes utilisées en
STEP par les épurateurs et en riviere par les €cologistes sont en général différentes et
fournissent donc des informations différentes et pas toujours complémentaires. Dans le
chapitre 4, la méthode développée dans ce travail pour fractionner la matiére organique
dissoute en diverses classes de biodégradabilité est présentée. Les résultats d’application de la
méthodologie développée sur des échantillons d’eaux usées brutes, traitées et de rivicres sont
explicités dans le chapitre 5. Ces 5 chapitres sont suivis d’une conclusion générale de ce
travail (chapitre 6) et des annexes (cinq publications réalisées au cours de ce travail) auxquels
le lecteur peut se référer pour obtenir des précisions supplémentaires a propos des résultats

des travaux mentionnés dans le texte qui suit.
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Chapitre 2 : HISTOIRE ET PRINCIPES GENERAUX DES
MODELES






Dans ce chapitre, un état des connaissances actuelles concernant les modeles de réseaux

d’assainissement, de STEP et du milieu récepteur est présentg.

1. Modéles de réseau d’assainissement

De nombreux logiciels de simulation de I’hydraulique et de la pollution ont été élaborés
depuis une trentaine d’années. La description de 1’évolution des polluants dans ces mode¢les
est généralement simplifiée et basée sur des réactions de dégradation d'ordre 1.

Le logiciel américain SWMM (Storm Water Management Model) établi initialement par
I’EPA (Environmental Protection Agency) (Huber and Dickinson, 1988), trés largement
diffusé, est le premier d’entr’eux ; il a largement essaimé et inspiré la majorité des travaux
dans ce domaine. Dans cette partie, sont passés en revue les modeéles MOUSETRAP et
HYDROWORKS DM car ce sont, aujourd’hui, les plus utilisés en insistant plus
particulicrement sur la description du module qualité. Un mod¢le conceptuel (Bjerre et al.,
1995 ; Vollertsen et al., 1998) décrivant les processus de biodégradation de la matiere
organique de maniere plus élaborée (classée en différentes classes de biodégradabilité) est

aussi décrit dans ce chapitre.

1.1. MOUSETRAP

MOUSETRAP (1993) est un modele danois développé par un groupement européen de quatre
organismes : Danish Hydraulic Institute, Water Research Center, VBB Viak de I’Université
de Chalmers et SAFEGE (Chahine et al., 1994).

Dans le module qualité, les éléments modélisés sont 1’oxygene dissous, la DBO (Demande
Biologique en Oxygeéne) / DCO (Demande Chimique en Oxygéne), I’ammonium, les
nutriments (N, P), quelques métaux (cadmium, cuivre, plomb), la température, les bactéries
(Garsdal et al., 1994).

En conditions aérobies, les processus suivants sont pris en compte :
1) Dégradation de la pollution dissoute (DBO) par les bactéries hétérotrophes en suspension :

M DBO oxy
derronyy o (DBO+K,, 150) (0xy+K

DBO k,.DBO_ 0"

susp
m,oxy )
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Avec :

0 : Coefficient de température

Umax : taux de croissance maximal a 20°C (d'l)

Y max : rendement de croissance maximum

Km.pso : constante de demi-saturation pour la DBO dissoute (g.m'3) ; Kmpeo=8¢g DBO.m™
Km,oxy : constante de demi-saturation pour I’oxygene dissous (gm?); Kmoxy=03g 0,.m"
ky, : fraction de bactéries hétérotrophes dans la DBOygy, (0.5-1.0)

oxy : oxygéne (g O,.m™)

DBOygysp : DBO en suspension dans 1’eau usée

T : température (°C)

2) Dégradation de la pollution dissoute (DBO) par les bactéries hétérotrophes attachées

(paroi du réseau et sédiments) :

DBO ey piofitm = \ 2Dk, '(Oxy)l/z'Abioﬁlm /v.er

Avec :

D : coefficient de diffusion d’oxygéne dans I’eau a 20°C, D=20m?.s™'
Kot : élimination de I’oxygéne dans le biofilm & 20°C, =3.0 g.m™.s™
Aviofim : surface de réseau couvert de biofilm (m?)

V : volume d’eau (m°)

L’apport en oxygeéne est supposé étre le facteur limitant pour la dégradation de la matiére

organique dissoute dans le biofilm.

3) L’hydrolyse des maticres en suspension obéit a une réaction du premier ordre :
DBOhydro = k. DBOgysp. 0"

Avec :

kni : constante de dégradation du premier ordre a 20°C (d™), kn = 0.05-0.1 d”!
DBOhyaro : vitesse d’hydrolyse de 1a DBOgy,
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4) La croissance des bactéries hétérotrophes (ky,.DBOygysp) dépend de la dégradation de la
DBO dans la phase aqueuse :

DBOgrowth = Ymax-DBOdegra,susp

Avec :

DBOygrowth : DBO produite lors de la croissance bactérienne

5) Laréaération

REAR = K1.(1+K2.u%(g.dw)).(s.u)>.d " 1n.(Cs-0xy)

Avec :

K1,K2,K3 : constante de réaeration

u : vitesse d’écoulement (m.s™)

g : constante gravité (m.s™)

dm : hauteur moyenne hydraulique (m)

Cs : concentration d’oxygene a saturation (g O,.m.3)

s : pente du réseau (m/m)

6) Demande en oxygene des sédiments
La consommation en oxygene des sédiments érodés est modélisée comme étant égal a une
constante multipliée par le volume de sédiment érod¢.

Le transport des polluants est modélisé en utilisant le modele de convection-diffusion.

1.2. HYDROWORKS DM

Le logiciel HYDROWORKS DM est né en 1996 de la coopération technique de deux
organismes : Anjou Recherche et Hydraulics Research Ltd Wallingford.

Chacun des deux partenaires possédait un outil de modélisation assainissement-pollution,
FLUPOL (Bujon, 1988) pour Anjou Recherche et MOSQUITO (Modelling of Stormwater
Quality Including Tanks and Overflows) pour HR Wallingford (Moys et al., 1988). Aprés un
comparatif des deux logiciels sur une étude réelle, le logiciel HYDROWORKS a été bati a

partir des modules les plus performants des deux modeles. MOSQUITO est un modele avec

19



de nombreux parameétres de calage, parfois trés sensibles de surcroit, alors que FLUPOL était
fondé sur des concepts simples et une hydraulique simplifiée.

D’un point de vue qualitatif, HYDROWORKS DM a les caractéristiques suivantes :

e Le transport des polluants (matiere érodée en suspension et dissoute) est basé sur le
principe de conservation de la masse et utilise I’équation de convection-diffusion

e La concentration en polluants dans le réseau est supposée étre bien homogene sur toute la
section

e Les polluants sont transportés dans le réseau a la vitesse moyenne de 1’écoulement

e La dispersion des polluants est négligeable le long du réseau

e [l est possible de prendre en compte jusqu’a 9 polluants dissous (DBO, DCO, ammonium,
azote Kjeldahl, phosphore total et 4 autres définis par 1’utilisateur). Leur concentration est
¢gale a une fraction de la matiére en suspension

e Aucune dégradation physique ou biologique des sédiments et polluants n’est prise en

compte

HYDROWORKS DM ne peut étre utilisé dans le cadre de cette thése puisqu’il ne prend pas
en compte la biodégradation de la matieére organique dans le réseau. La pollution (DBO,
DCO, ammonium, azote, phosphore) est transportée dans le réseau sans y subir de

transformation.

1.3. Un modéle conceptuel décrivant la biodégradation de la matiére
organique

Bjerre et al. (1995) ont mis en application le concept d’ « Actived Sludge Model » (ASM)
(Henze et al., 1987) pour décrire la biodégradation de la matiére organique en réseau
d’assainissement. En réseau d’assainissement la concentration en biomasse hétérotrophe est
faible comparée a celle observée en station d’épuration, alors que la concentration en substrat
est tres élevée également. Bjerre et al. (1998) ont montré que le fractionnement en trois
classes de substrats hydrolysables est nécessaire pour simuler correctement la biodégradation

en réseau d’assainissement.

20



Demande en Demande en .
oxygéne pour la oxygéne pour la | Oxygéne dissous

croissance de la maintenance de .
. . Substrat rapidement
biomasse la biomasse
hydrolysable

Biomasse < Substrat < Substrat moyennement
hétérotrophe directement hydrolysable
assimilable

Substrat lentement
hydrolysable

Figure 2- 1 Concept décrivant la biodégradation de la matiére organique en réseau d’assainissement
(Vollertsen, 1998)

Le concept du modéle (Figure 2- 1) utilisé pour caractériser la matiere organique et les
processus associés en condition aérobie (Vollertsen and Hvitved-Jacobsen, 1998 ; Vollertsen
and Hvitved-Jacobsen, 1999) différe du concept d’ASM1 (Figure 2- 2) sur quelques points.
Le processus de mortalit¢ de biomasse qui génére une consommation secondaire d’oxygene
par recyclage de la biomasse morte en substrats biodégradables est remplacé par une
consommation directe de maintenance. Trois fractions de substrat organique hydrolysable

sont utilisées au lieu d’une seule dans ASM1.

2. Modeles de station d’épuration : Activated Sludge Model

L'International Water Association (IWA) a produit une série de modeles de station d'épuration
a boues activées (Henze et al., 1987, 1995 ; Gujer et al., 1999) fondés sur une description

détaillée des processus biologiques.

21. ASM1 (Henze et al., 1987)

ASM 1 est un modele simulant au sein d'un systéme a boues activées les phénomenes tels que
I'oxydation du carbone, la nitrification et la dénitrification en quantifiant la cinétique et la
steechiométrie de chaque réaction. Les équations mises en jeu pour décrire la dégradation de
la matiére organique dans ASM 1 sont regroupées dans le tableau 2- 1 selon la notation
recommandée par Grau et al. (1982), le concept est schématisé sur la Figure 2- 2. Dans la
matrice, les indices 1 sont utilisés pour identifier chaque composante : Xp i pour la biomasse,
Ss pour le substrat... j correspond a chaque processus : la croissance bactérienne, la mortalité

bactérienne et I’hydrolyse de la matiére organique particulaire. Les expressions cinétiques de
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chaque processus sont mentionnées dans la colonne de droite sur la ligne correspondante. Les
¢léments a D’intérieur de la matrice sont les coefficients stoechiométriques qui rendent
comptent du poids de chaque processus dans la production ou de la consommation de chaque
composante. Par exemple, pour I’hydrolyse de la matiére organique (MOP), Xg est

consommée au taux suivant :

Xl Xy

¥k, .
Ky+Xs/ Xy,

B.H

et Sg est produit au taux suivant :

Xl Xy

l*kH.K X
x T A5/ Apy

B,H

Ce modele est basé sur la simulation de la croissance de la biomasse comme moteur principal
du processus de dégradation. Le rendement de croissance (Yy) définit la fraction de matiére

organique qui est utilisée pour former de la biomasse nouvelle.

MO particulaire MOP MOD . Bactéries
inerte biodégradable hydrolyse biodégradable croissance hétérotrophes
Xi (gDCO m -3) Xs (gDCOm -3) ] > Ss (g DCO m -3) ) X (2 DCO m )

mortalité

Figure 2- 2 Concept décrivant la biodégradation de la matiére organique dissoute (MOD) et particulaire
(MOP) dans ASM 1 (d’apres Henze et al., 1987)
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P

Composante i — | 1 2 3 4 5 6 7
S Ss X Xs Xp.H Xp So Cinétiques des processus, p;[ML T"']
Processus j¥ | mco) | mco) | mcoy | mcoy | oy (DCO) (02)
1 croissance B 1 B 1-Y, P S
. e H- A BH
aérobie des Y, 1 Y, K, +8,
hétérotrophes
2 mortalités des (1-f,) | -1 f, by Xgy
hétérotrophes
3 Hydrolyse de la 1 -1 X/ Xy y
MOP H* “ABH
K, +X,/X B
4 taux d -
e H=2Vyp,
conversion observé
[ML3T!
paramétres Paramétres cinétiques :
stoechiométriques: — g
Sl 5 :
e =2 @) 5 Rendement de croissance et
= - o Q < 5] . L
rendement de o | & o |8 = g mortalité bactérienne :
. Q O a S o ‘0
croissance A a = = 8 =
= = = o <
hétérotrophe : Y 2, 2, 8 e s 5 oo ;
P e |3 5 |3 =) g _ [, : taux de croissance
s |8 S 2 Rl . ,
s < L & = o A - O Kg : constante de demi-saturation
. ) < o= o g MoV ~ —
Fraction de o 5 = = 2 O | g
< 8 2 5 2 § Q |5 @ de Sg
biomasse 2 = B g & S 2 | = .
S 5 g g = z 3 & E by : taux de mortalité
) . @] —
recyclée MOP : .é § o % 5 g, ©)
g = g 5 2 g
f S |5 s | g |3 ki
g = ) = ] =
= o < 2] o
o < o) =0} < =
5 B ° 5 g =
= 8 = kS s
< = 9 8 .5
= 2! = 2 3=
S =] 3
= 2
-

Hydrolyse :

ky : taux d’hydrolyse
K : constante de demi-saturation

de SS

Tableau 2- 1 Cinétique et steechiométrie de la dégradation de la matiére organique en aérobiose tel que
décrite dans le modele ASM 1(d’apreés Henze et al.,1987).
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Dans ASM1 la matiére organique est divisée en DCO biodégradable, non-biodégradable et
biomasse. La DCO biodégradable est, de plus, subdivisée en matiere organique rapidement
biodégradable (Ss) et lentement biodégradable (Xs). La fraction rapidement biodégradable est
supposée €tre constituée de molécules simples et solubles pouvant étre directement assimilées
par les bactéries puis synthétisée en biomasse nouvelle ou transformée en énergie. La fraction
lentement dégradable est, quand a elle, constituée de molécules organiques complexes et
particulaires qui nécessitent une hydrolyse enzymatique avant absorption et utilisation. En
réalité, la matieére organique lentement dégradable peut étre, en partie, sous forme soluble
alors qu’elle est considérée, dans le modéle, comme étant totalement particulaire. La fraction
de matiere organique non-biodégradable est divisée en matiere soluble (S)) et particulaire (Xj).
Enfin, Xp représente les produits particulaires inertes produits lors de la mortalit¢ de la

biomasse.

Les processus pris en compte dans ASM1 sont décrits ci-dessous :

e C(Croissance aérobie des bactéries hétérotrophes :

Une fraction des substrats rapidement biodégradable (Ss) est consommeée pour la croissance
de la biomasse hétérotrophe ; 1’autre partie de la fraction de Ss est oxydée sous forme de CO,
pour fournir I’énergie nécessaire a la croissance. La croissance est modélisée en utilisant une
cinétique de Monod. L’ammonium est utilis¢ comme source d’azote pour la croissance et est
incorporé¢ dans la biomasse. Les deux concentrations Sg et Sp (concentration en oxygene)

peuvent étre limitantes pour la croissance.

e Croissance anoxie des bactéries hétérotrophes :

En I’absence d’oxygéne les bactéries hétérotrophes sont capables d’utiliser les nitrates comme
accepteur d’¢lectron pour dégrader Ss. Ce processus donne lieu a une production de biomasse
et de N, (dénitrification). La méme cinétique de Monod que dans le cas de la croissance
aérobie est utilisée avec en plus un facteur correctif n, (<I). Ce facteur correctif réduit la
cinétique et rend compte, ainsi, soit d’un taux de croissance plus faible en conditions anoxies
soit qu’une fraction de la biomasse, seulement, est capable d’utiliser les nitrates comme

accepteurs d’électron.
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o Mortalité des bactéries hétérotrophes :

Ce processus est modélisé selon le concept considérant une régénération de la matiere
organique par la mortalité. Les bactéries meurent a un certain taux et une fraction de ce
matériel donne lieu a une fraction de matiere organique non-biodégradable (Xp). Le reste de la
fraction s’ajoute a la fraction de maticre organique lentement biodégradable (Xs). Ce
processus présente la méme cinétique quelles que soient les conditions (aérobie, anoxie ou

anaérobie).

e Hydrolyse de la matiere organique particulaire :

La matiere organique lentement biodégradable est hydrolysée en matiére organique
rapidement biodégradable. Ce processus est modélisé par une réaction de surface et se produit
sous conditions aérobie et anoxique. Le taux d’hydrolyse est réduit en conditions anoxiques
par rapport aux conditions aérobies a 1’aide d’un facteur correctif n, (<1). La cinétique est du
premier ordre par rapport a la biomasse hétérotrophe présente lorsque la biomasse
hétérotrophe est en quantité¢ importante par rapport au substrat lentement dégradable (X >>
Xs) mais sature lorsque la quantité de matiere organique lentement dégradable est présente en

grande proportion devant la biomasse hétérotrophe.

La publication n°2 (annexe) démontre qu’il existe plusieurs jeux de valeurs de paramétre qui
conduisent a la méme réponse du modele. Ceci est dii au fait que certains parametres
présentent une forte corrélation entre eux. De fait, les parametres ne peuvent pas étre ajustés
un a un, mais doivent I’étre tous simultanément. Par exemple, le taux de croissance et le taux
de mortalité sont fortement corrélés : lorsque le taux de croissance et le taux de mortalité
augmentent dans les mémes proportions, la croissance nette reste inchangée.

Cet exemple souligne le fait que des méthodes robustes doivent étre mises en ceuvre pour
identifier et estimer les variables non-mesurables et les parametres du modele. Dans ce travail,
nous essayerons tout particuliecrement de retirer le maximum d’informations des

manipulations en laboratoire.
Le Tableau 2- 2 présente les valeurs de parametres suggérées pas le groupe de travail de

I’TWA. Ces valeurs sont données a titre indicatif et peuvent varier en fonction des conditions

environnementales.
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parametres du modele symbole unité 20°C
rendement de croissance hétérotrophe Yu g DCO biomasse formée.(g DCO oxydée)-1 0,67
fraction de biomasse recyclée en produits particulaires fp sans dimension 0,08

parametres cinétiques

taux de croissance spécifique max. hétérotrophe MH jour™ 6
taux de mortalité hétérotrophe by J'OUF'I 0,62
constante de demi-saturation hétérotrophe Ks gDCO.m” 20
taux d'hydrolyse spécifique max. Ky g DCO lentement dégradable.(g DCO biomasse.jour)-1 3
constante de demi-saturation pour I'nydrolyse de Xs Kx g DCO lentement dégradable.(g DCO biomasse)-1 0,03

Tableau 2- 2 Valeurs des paramétres d’ASM1 suggérées par le groupe de travail de PIWA

(Henze et al., 1987)

2.2. ASM2 (Henze et al., 1995)

Suite a la directive du 21 mai 1991 relative au traitement des eaux urbaines résiduaires
(91/271/CEE) (JOCE du 30/05/1991, L 135/40) fixant de nouvelles contraintes de rejets
concernant les pollutions azotées et phosphorées, I'International Water Association (IWA) a
proposé le modele ASM 2 qui répond aux besoins de simulation de 1'élimination biologique

du phosphore. Les apports d’ASM 2 par rapport a ASM 1 résident dans :

e la description de la structure interne de la biomasse qui permet ainsi d’inclure
I’¢limination du phosphore par incorporation dans la biomasse.
e En plus du processus biologique, ASM2 distingue 2 processus chimiques qui peuvent étre

utilisés pour décrire la précipitation chimique du phosphore.

En conditions anaérobies (absence d’oxygeéne et de nitrate) le substrat rapidement
biodégradable (Sr) est transformé en produits de fermentation (Sa).

Ce sont des bactéries hétérotrophes, dont le développement est favorisé par le passage alterné
de la biomasse en phase anaérobie et aérobie, qui assurent la déphosphatation biologique. En
effet, ces bactéries dégradent, en conditions anaérobies, leurs réserves en polyphosphates pour
accumuler des substrats carbonés. Cette dégradation conduit a la libération de phosphates
dans le milieu. Ensuite, en conditions aérobies (ou en présence d’accepteurs d’électrons), les
réserves de carbone sont utilisées et les polyphosphates intracellulaires sont surracumulés par

rapport a 1’état initial.

26



2.3.  ASM3 (Gujer et al., 1999)

L’ IWA a, plus récemment, proposé le modele ASM3 (Gujer et al., 1999), qui prend en
compte le stockage intracellulaire lors de la dégradation de la mati¢re organique dans les
processus a boues activées.

Le stockage correspond a la formation de composés intracellulaires (polymeéres). Ce
phénoméne a lieu, par exemple, dans les systemes a boues activées et aussi lors d’expériences
en réacteur lorsque la biomasse croit en conditions non stables (pulse de substrat rapidement
biodégradable). Dans ces conditions, les micro-organismes se multiplient et stockent
simultanément des polymeres dans leur cellule en consommant des substrats externes (Van
Niel et al., 1995; Majone et al., 1996; Van Aalst-van Leeuwen et al., 1997). Le réle du
stockage a été ¢tudié dans les moindres détails en ce qui concerne les processus anaérobie /
aérobie pour le traitement du phosphore par voies biologiques (Mino et al., 1987; Wentzel et
al., 1991). En revanche, peu d’études ont été effectuées sur le stockage en conditions aérobies.
Dans ASM3, le substrat rapidement biodégradable (Ss) est d’abord transformé en composés
intracellulaires de stockage (Xsto) puis assimilé par la biomasse (Figure 2- 3). Le rendement
global de croissance bactérienne est réparti entre un rendement de stockage (Ysro) et un
rendement de croissance (Yy). La modélisation de la mortalité bactérienne est simplifiée par
rapport a ASM1 : une respiration endogene est proposée pour remplacer le recyclage des
sous-produits générés par la mortalité bactérienne d’ASM1. Les équations décrivant le

stockage et I’assimilation de la matiére organique sont décrites dans le Tableau 2- 3.

Respiratiop endogéne

MO lentement MO rapidement Composés
biodégradable hydrolyse biodégradable stockagd intracellulaires
Xs(gDCOmd | > Ss (g DCO ) 1 > Xs10 (g DCO 1)
croisfance
MO inerte Bactéries mortalité MO inerte
soluble hétérotrophes +——P particulaire
Si1(g DCO m3) XH (g DCO m?) Xi (g DCO md)

Respiration gndogene

Figure 2- 3 Concept décrivant la biodégradation de la matiére organique dans ASM3 (Gujer et al., 1999)
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Production de S;
lors de I’hydrolyse
. fs[

Production de X;

Ss
My taux de croissance

Kgro : constante de demi-saturation

de Xsro

Composante i — 1 2 3 4 6 7
Sy Ss X Xs Xu | Xsto So Cinétique des process, p; [ML™T"']
Process j ¥ (©Co) | (co)y | ®co) | mcoy | (dcoy | (Do) (02)
1 hydrolyse for | 1-fy -1 X5/ Xy
H-* Ay
K, +X,/X,
2 stockage -1 Ysro | 1-Ysro S
. ko ——.
aérobie SO kg ¢+ g
3 aérobie -1/Yy | 1/Yy-1 P Xsro! Xy
. H- A H
croissance Koo+ Xgo! Xy
4 respiration fi -1 (1- fy) b, X,
endog. aérobie
5 respiration -1 1 bsro- X g0
aérobie of Xgro
taux conversion _
n=Zvp,
observé [ML™T™] J
paramétres paramétres cinétiques:
stoechiométriques: Hydrolyse :
rendement de ky : taux d’hydrolyse
croissance & — " _ m: Kx : constante de demi-saturation de
9 A N -
hétérotrophe : Yy | & é 2 é 9 ’hydrolyse
8 Q = O a
s |8 |2 a) S
N
rendement de = E 2 .% v organismes hétérotrophes :
—_ 5} o B
stockage de Sgen | 2 = = 2 = _
— < D) = =} o
2 | = 2 E g O
Xsto : Ysto 2 5 % o ot o 8 ksto : taux de stockage
~Q 151 = E > e . .
QE) = £ & g 5 S | Ks: constante de demi-saturation de
o o < B 5] =
= o o 2 o0
g | g 2 2 | g
g | = g 2 3
g0 & g ) 2
o - aﬂ »n o
2 |5 S & =
0 2 L ) k=
< = 0 o) <
n b= e
= s &
=

lors de la
respiration

endogene : fi

Matiére organique lentement dégradable [M(DCO)L™]

by : taux de respiration endogéne
aérobie de Xy
bsto : taux de respiration endogeéne

aérobie sur Xgro

Tableau 2- 3 Cinétique et steechiométrie de dégradation de la matiére organique dans ASM 3 (d’aprés
Gujer et al., 1999)

ASM3 décrit les mémes principaux processus qu’ASMI : consommation d’oxygene,

production de biomasse, nitrification et dénitrification dans les systémes a boues activées.
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L’IWA a congu ASM3 pour étre la base de nombreux modéles. En effet, les modules pour
I’¢limination biologique du phosphore (comme ceux contenus dans ASM2 (Henze et al.,
1995)), précipitation chimique, croissance des organismes filamenteux ou calcul du pH ne
font pas partie d’ASM3 mais peuvent facilement étre ajoutés.

La complexité d’ASM3 est comparable a celle d’ASM1. Le processus central qui était
I’hydrolyse dans ASMI1 devient le stockage de substrats organiques dans ASM3. La
différentiation entre les substrats soluble et particulaire (Sg et Xs) reste arbitraire comme dans
ASMI1 et est principalement basée sur les taux de dégradation plus que sur une réelle
séparation physique.

De la méme facon que ASM2 (Henze et al., 1995), ASM3 tient compte de composés internes
de stockage. La biomasse est donc modélisée avec une structure interne.

Quatre processus de mortalité sont comptabilisés (perte de Xy et Xsro en conditions aérobies
et anoxies). Les cinétiques de croissance (en aérobie et anoxie) sont relatives au rapport
Xsto/Xy. Le Tableau 2- 4 présente les valeurs de parameétres suggérées pas le groupe de

travail de 'IWA.

parametres du modele symbole unité 20°C
rendement de croissance hétérotrophe Yu gDCO Xy /(g DCO XSTO)‘1 0,63
rendement de stockage Ysto g DCO Xsro / (g DCO Sg)" 0,85
production de S, lors de I'hydrolyse fsi gDCO S,/ (g DCO Xg)” 0
production de X; lors de la resp. endogéne fxi gDCO X,/ (g DCO XH)'2 0,2
parametres cinétiques
taux de croissance spécifique max. hétérotrophe MH jour” 2
taux de mortalité hétérotrophe by jour™ 0,2
constante de demi-saturation hétérotrophe Ks gDbCO.m” 2
taux d'hydrolyse spécifique max. Kn g DCO Xs./ (g DCO XH.jour)‘1 3
constante de demi-saturation pour I'hydrolyse de Xg Ky gDCO Xs./ (g DCO X)) 1
taux de stockage ksto gDCO Sg/ (g DCO Xy 'd™ 5
constante de demi-saturation pour le stockage de Xsto |  Ksto g DCO Xsto0/ (g DCO XH)'1 1
taux de respiration aérobie a partir de Xsto bsto jour™ 0,2

Tableau 2- 4 Valeurs des paramétres d’ASM3 suggérées par le groupe de travail de PIWA
(d’aprés Gujer et al., 1999)

3. Les modeéles de riviere

Des mode¢les ont été mis en place, afin de mieux prévoir la dégradation bactérienne de la
matiere organique en milieu aquatique et ainsi de déterminer le pouvoir auto-épurateur du
milieu récepteur. La plupart d'entre eux dérive du modele de Steeter et Phelps (1925) dans
lequel le taux de dégradation de la mati¢re organique est supposé étre proportionnel a la
charge de matiére organique. Avec ce modele les variations de la teneur en oxygeéne dissous

dans la riviere résultent de deux processus antagonistes: la dégradation de la matiere
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organique (simulée par une réaction d'ordre 1 et exprimée en terme de diminution de la DBO)
et la réaération a l'interface air-eau. Cependant ce modele ne prend pas en compte
I’hétérogénéité¢ de la matiere organique, et le fait que toutes les composantes de la matiere
organique ne se dégradent pas avec la méme cinétique. Il ne prend également pas
explicitement en compte la biomasse bactérienne hétérotrophe responsable de Ia

biodégradation.

3.1. QUAL2 et MIKE 21

L'Environmental Protection Agency (USA) a développé une série de modeles de qualité d’eau
de riviere : QUAL1 (TWDB, 1971), QUAL2 (Roesner et al., 1981) et QUAL2E (Brown et
Barnwell, 1987). Ce dernier modele d'écosystéme prend en compte la dégradation de la
matiere organique (en terme de DBO), les cycles de O, N et P, la croissance et la respiration
algale, la réaération, la consommation d'oxygéne des sédiments et le relargage d'azote et de
phosphore des sédiments.

La disparition de la DBO ultime par biodégradation et décantation s’exprime de la facon
suivante :

dDBO _ 1 DBO - K3.DBO

dt
Avec :
DBO : concentration en DBO ultime (g.m™)
K1 : constante de biodégradation (d™)
K3 : taux de perte de DBO par décantation (d™)

Le défaut majeur de ce type d’équation est qu’elle ne prend en compte qu’une seule classe de
DBO. De plus, la concentration en biomasse n’est pas prise en compte alors qu’elle joue un
role important pour des processus tels que I’hydrolyse et la biodégradation.

En outre, QUAL2E est apparu inadapté pour des rivieres présentant des variations temporelles

d'un point de vue débit (Shanahan et al.,1998).

e Jlors d'événements pluvieux qui entrainent non seulement une augmentation de la charge
de matiere organique mais aussi une augmentation du débit. La variation de ces 2
parametres induit une déviation tres significative par rapport aux prévisions de QUAL2E.

e Jors du déversement d'effluent de station d'épuration dans la riviére car cette dernicre est

soumise a des variations de débit journalieres.
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La formulation des autres modeles de qualité d'eau de riviere est trés proche de celle de
QUALZ2E. C’est le cas de MIKE21 (Warren and Bach, 1992) :

dDBO,
d

Avec DBOy : DBO dissoute (g.m'3)

- K ,,.DBO,

Kgs : constante de dégradation de la matiére organique dissoute (d™)
MIKE21 apporte cependant une amélioration notable en subdivisant la matiére organique en
fraction dissoute, particulaire et s€diment. Il devient ainsi possible de modéliser la demande
en oxygene des sédiments et le devenir de la matiére organique dans les sédiments

(sédimentation, dégradation et ressuspension).

3.2. Le modeéle RIVE

Des modeles de qualité de riviére ont été développés au cours des quinze derniéres années en
couplant des modéles hydrodynamiques et de transport a un modéle de fonctionnement
écologique, appelé modéle RIVE (Garnier et al., 1995 ; Even et al., 1998). Le modé¢le RIVE
décrit les cinétiques des réactions biogéochimiques importantes dans un écosysteme fluvial. I1
contient une formulation de la dégradation de la matiére organique avec la représentation des
biomasses bactériennes : le modele HSB (Tableau 2- 5 et Figure 2- 4) (Servais 1986, 1989,
Billen et Servais, 1989, Servais et Billen, 1993).

MOparticulaire 1 i
parficutaire Hydrolysel MO dissoute 1 Hydrolyse a CO2
HP1 — HDI
Substrat croihsance Bactéries
directement hétérotrophes
* * assimilable » B
S
MOparticulaire 2 MO dissoute 2
Hydrolyse2 Tivdrolyse b
lydrolyse
—
HP2 HD2 mortalité
MOparticulaire 3 MO dissoute 3
HP3 HD3
Recyclage de la matiére organique provenant de la lyse de la biomasse dans chaque compartiment de la MO

Figure 2- 4 Représentation schématique de la description de la biodégradation de la matiére organique
dans le modéle HSB (Billen et Servais, 1989)
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Composante i — 1 2 3 4
HP; HD; S B cinétiques des processus, p; [ML3T]
Processus j ¥ (COP) (COD) (CoD) (COP)
1 Hydrolyse -
ydroly 1 1 k,,.HP
HPi —)HD,
2 Hydrolyse -1 1 HD.
J
€. D ——
HD; -8 Mk, +HD,
3 croissance -1 1 Yh S
aérobie R ¢ ¢+
4 mortalité -
mortalité 1 k,.B
Taux de =
ux =2V,
conversion observé
[ML™T"]
parameétres paramétres cinétiques :
stoechiométriques:
— croissance et mortalité hétérotrophe :
fractions recyclés g ) é r;\l Y : rendement de croissance
. N o3 o 5 ) . .
en HP; apres —_ S O S bmax : cONsommation maximale
I — S = . .
mortalité R L o E = Kg: constante de demi-saturatuin
e 5 5 2 °
bactérienne : I & g g 4 |8 B pour S
3 2 2 g 2 |B 2 K, d i
(il = A @ 9 & : taux de mortalité
gi(i=1,20u3) | E & 2 £ 8 | B 2 b
=S |z EcC (% 3
ER g T3 |5 £
Z = E g = g Hydrolyse :
) | & N g 5 ydrolyse :
fractions recyclés s s 3 N ,
5 8 =) f) kip : taux d’hydrolyse de HP;
en HD; apres o 5 = a 5
ES) Z B < €jmax - taux d’hydrolyse max de
mortalité s s % %
: > 3 M HD;
bactérienne: N
k. , - constante de demi-saturation
: Js
€qi (1I=1,2 ou 3)
pour I’hydrolyse de HD;

Tableau 2- 5 Cinétique et stoechiométrie de dégradation du carbone dans le modéle HSB (d’aprés Billen et

Servais, 1989)

HSB a un jeu de paramétres propres, ¢’est un modele déterministe (voir Tableau 2- 6).
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processus Parameétres cinétiques Bactéries Unités

Prod. de HP; par lyse €pl 0.2 -
€p2 0.2 ;
o’ 0.1 :
Hydrolyse exoenzym. HP; kip 0.005 h!
Kap 0.00025 h!
Prod. de HP; par lyse €d1 0.2 -
€d2 0.2 -
o 0.1
Hydrolyse exoenzym. HD; €1 max 0.75 h'!
e2,max 025 h_l
kl,h 0.25 mgC/l
kz’h 25 mgC/l
Prélévement de S Brnax 0.6 h!
KS 0.1 mgC/1
Croissance bact. Y 0.25 -
Mortalité bact. Kap 0.05 h!

Tableau 2- 6 Valeur des parameétres utilisés dans HSB (Servais, 1986)

La matiere organique, quelle que soit son origine (lessivage des sols, rejets domestiques,
industriels ou agricoles, production primaire) est principalement apportée au systéme
aquatique sous formes de macromolécules qui ne peuvent &tre utilisables pour la croissance
bactérienne qu'aprés une hydrolyse exoenzymatique par les exoenzymes bactériens.
L’hydrolyse exoenzymatique d’une partie de la matiere organique produit des substrats
simples qui peuvent étre incorporés par les bactéries hétérotrophes ; ils serviront soit a la
production de biomasse (anabolisme) soit a la respiration (catabolisme). De méme que les
modeles de 'IWA, le modéle HSB simule la croissance bactérienne, bien que la production
de biomasse bactérienne ne soit pas un processus a priori per¢u comme de tout premier plan
en riviere. Diverses études ont mis en évidence l'intérét qu’il y avait a introduire
explicitement la biomasse hétérotrophe pour simuler la qualité des eaux de riviére en régime
quasi-permanent ou fortement variable (Billen et Servais, 1989).

Une des particularités de ce modele est d’utiliser des unités pour la matiére organique
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différentes des unités classiquement utilisées que sont la demande chimique en oxygéne

(DCO) et la demande biologique en oxygene (DBO). Dans le modéle HSB, la matic¢re

organique est exprimée en unité de carbone (carbone organique dissous et particulaire, plutot

que d’oxygeéne consommé pour son oxydation).

Dans ce mod¢le, la matiére organique peut étre sous les formes suivantes :

Matiére organique particulaire (notée HP): la transformation de la matiére organique
particulaire en matieére organique dissoute est exprimée sous forme de cinétiques du
premier ordre. Dans le milieu naturel, toutes les classes de la matiére organique
particulaire (HP1, HP2 et HP3) sont soumises a la sédimentation et peuvent par lyse
donner de la mati¢re organique dissoute. En plus des apports allochtones, introduits
ponctuellement, il existe un terme de production autochtone de matiere organique
particulaire correspondant a la mortalit¢ des bactéries, du phytoplancton et du
zooplancton.

Matiére organique dissoute polymérique non directement assimilable (notée HD). Trois
types de polymeres sont pris en compte dans le modele HSB : HD1 représente le pool des
composés rapidement hydrolysable, HD2 celui des composés lentement hydrolysables et

HD3 celui des composés réfractaires a 1’hydrolyse.

e Monomere (noté S) ou substrat direct : ce pool est alimenté par I’hydrolyse de la matiére

organique dissoute polymérique et 1’excrétion algale (dans le milieu naturel). L hydrolyse
de la matiére organique polymérique obéit a une cinétique de type Michaélis-Menten. Les
substrats directs constituent la fraction de la matiére organique dissoute directement
assimilable par les bactéries. Le terme de prélévement par les bactéries obéit a une

cinétique de type Michaélis-Menten (Billen et Servais, 1989).

e Bactéries hétérotrophes (notées B): la biomasse bactérienne résulte d’un terme de

croissance (proportionnel au prélévement de substrats directs), de mortalité (lyse et
broutage) et de sédimentation (dans le milieu naturel). Des différences de taille et de
caractéristiques physiologiques (taux de croissance, taux de mortalité) entre les bactéries
autochtones (majorité de petites bactéries<lpum) et celles principalement issues de
stations d’épuration (majorité de grosses bactéries>1pum) ont été mises en évidence dans
la Seine (Servais et Garnier, 1990; Garnier et al., 1992a,b). Lors de certaines utilisations

du modele HSB, ces deux populations bactériennes sont différenciées et toutes deux
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explicitement prises en compte. Un rendement de croissance moyen des bactéries de 0.33
a été déterminé par Barrillier et Garnier (1993). Les rendements de croissance déterminés
dans d'autres études sur le milieu récepteur fournissent une fourchette de valeurs se
situant entre 0.1 et 0.5 (Billen et Servais, 1989, Lancelot et Billen, 1985, Cole et Pace,
1995). En pratique, le rendement de croissance pour les applications du modele HSB a la

simulation de la biodégradation en riviére a été fixé a 0.25 (Garnier et al., 1995).

Production de S A partir de HD1 0.75*B
(hydrolyse exoenzymatique) A partir de HD2 0.25*B
Consommation de S Par les petites bactéries 0.04*B
(croissance de la biomasse) Par les grosses bactéries 0.3*B

Tableau 2- 7 Cinétique de production et de consommation de S en conditions saturantes en S, HD1 et HD2
avec le modéle HSB. Les petites bactéries correspondent aux bactéries autochtones et les grosses bactéries
aux bactéries issues des STEPs

En conditions saturantes en S, HD1 et HD2, I’hydrolyse exoenzymatique représente 1’étape
limitante de 1’utilisation de la matic¢re organique par les bactéries dans le cas ou I’hydrolyse se
fait sur HD2 et que le S ainsi produit est utilisé¢ pour la croissance des grosses bactéries (voir

Tableau 2- 7). Dans les autres cas, ¢’est la consommation de S qui est I’étape limitante.

En plus du modele HSB décrivant la biodégradation, le modele RIVE prend aussi en compte
la dynamique du phytoplancton (modele AQUAPHY, Lancelot et al., 1991), la cinétique de
croissance et de broutage du zooplancton (modele ZOLA, Garnier et Billen, 1993) et le
recyclage benthique des nutriments (modele VENICE, Billen et al., 1989). L'ensemble des
paramétres impliqués dans les équations décrivant ces processus ont ¢été déterminés
expérimentalement (sur le terrain ou en laboratoire). La description des processus biologiques
(modéle RIVE) a été couplée avec diverses descriptions de I'hydrodynamique des systémes
fluviaux pour donner le modéle SENEQUE (description de 1’ensemble du réseau
hydrographique de la Seine - Billen et al., 1995) ou PROSE (décrivant I’axe pluvial de la

Seine entre I’amont de Paris et I’estuaire - Even et Poulin, 1993).

La description de la biodégradation de la mati¢re organique par le modele HSB a, par ailleurs,

¢été utilisée dans d’autres modeles décrivant le fonctionnement d’écosystémes naturels comme
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la zone cotiere de la Mer du Nord (Lancelot et al., 1997), la Mer Noire (Van Eeckhout et al.,
1997), ’océan Antarctique (Lancelot et al., 2000), la Meuse (Servais , 1989). Le modele HSB
a également servi de base a un modele décrivant I’élimination de la matiére organique
biodégradable dans des filtres biologiques utilisés pour la production d’eau potable (Billen et
al., 1992) et a un modele simulant la croissance des bactéries dans les réseaux de distribution

d’eau potable (Servais et al., 1995 b; Laurent et al., 1997).

4. L’hydrolyse exoenzymatique

Dans cette partie, nous €tudions si les mesures d’oxygeéne sont des données suffisantes nous
permettant de trancher et de dire quel est le meilleur formalisme (celui de HSB ou de ASM)
pour décrire I’hydrolyse exoenzymatique.

. Dans les divers modeles décrits précédemment, plusieurs types d’approche sont
utilisés pour simuler 1’hydrolyse. Nous les avons comparés, dans ce qui suit, pour ASM et
HSB.

Contrairement a HSB, les équations d’ASM prennent en compte le phénoméne d’adsorption
de la matie¢re organique particulaire sur la biomasse bactérienne. Dans ASM, I’hydrolyse est
considérée comme un processus limité par la surface réactionnelle et modélisé¢ par 1’équation

suivante :

X,/X,
K,+X,/X,

dXs/dt=-k,.

H

Spérandio (1998) a apporté quelques modifications a ASMI1 en simulant explicitement
I’adsorption avec un modele de type Langmuir. Ce modéle permet une amélioration des
simulations des cinétiques repiromeétriques a la fois pour des conditions avec des rapports
substrats/ biomasse (S¢/Xy) faibles et forts.
D’apres Langmuir, I’adsorption d’une molécule suit le modéle suivant :
MS =K. Sjipre.M
De plus, MS + Sjibre = Stor
Avec MS : molécule fixé sur un site d’adsorption

Siibre : site d’adsorption libre

Stor : nombre de site total disponible

M : molécules non adsorbées

K : constante de Langmuir
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En combinant les 2 derniéres équations, on obtient la relation suivante :
vt = KSror-M
1+ KM

MS M
Sror 1/ K+M

Soit

(1)

MS/S o7

0,5

v

1/K M
Figure 2- 5 variation de MS/Stor en fonction de M

e (Cas 1: M >> 1/K alors MS

T0T

=1, dans ce cas tous les sites S sont occupés par une

molécule M

e (Cas2:M << 1/K alors MS

70T

= K.M , le nombre de molécules fixées sur un site MS
augmente avec la concentration en molécule M
Soient a défini tel que Stor = a.Xy (avec Xy : bactéries hétérotrophes), Xg. la MO

hydrolysable libre, Xsr la MO hydrolysable fixée sur un site et Xs la MO hydrolysable totale,

I’équation (1) devient :

37



XSF — XSL
aX, 1K+X,

Lorsque nous injectons cette relation dans I’équation d’hydrolyse de ASM, on obtient :

XSF
—d)ciSF =—kH.—“'X§ X,
! K,+—>
aX,
. . dX
e cas1(M>>1/K)i.e. Ksr _ goit Hsr _ -k', X,
aX, dt

La réaction d’hydrolyse est proportionnelle a la concentration en bactéries Xy

. X .dx K.X
e cas 2 M << I/K) ie. —E =KXs soit —L=—k,—>—X, ou
aX, dt K, +KX,
dX X o K
— =, —2—X, avec K, =—*
di K +X, K
dX .

Si K’y << X, =—k, X
X S d[ H H

La réaction d’hydrolyse est proportionnelle a la concentration en bactéries Xy

. dX
Si K’x>>Xg, dSF =—k", XX,
t

La réaction d’hydrolyse est proportionnelle a la MO hydrolysable*concentration en

bactéries i.e. Xy .Xs

Pour le modele HSB, I’hydrolyse est traduite par 1’équation suivante :

dHD, HD,
dt Mk, +HD,

. _ dHD .

e HD;>> k;jj I’équation devient : 7 ~=—e B

La réaction d’hydrolyse est proportionnelle a la concentration en bactéries B
_ - dHD .

e HD; <<kj, I’équation devient : L=—¢  HD.B*

> dt J,max J

La réaction d’hydrolyse est proportionnelle a la MO hydrolysable*concentration en

bactéries HD;.B
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Est ce que, dans 1’équation de I’hydrolyse précédente, le fait de remplacer Xg/Xy par Xs a une

répercution sur la consommation d’oxygene ? La réponse a cette question est non car :

e Pour les Xg faibles, que 1’équation soit en Xs ou Xs/Xy la cinétique est toujours d’ordre 1
par rapport a Xs.

e Pour les X forts, dans les 2 cas la réaction est proportionnelle a Xj.

Donc ce ne sont pas des mesures d’oxygene (méthodes couramment utilisées et décrites dans

le chapitre 3 suivant) qui nous permettront de choisir laquelle des 2 équations il est préférable

d’utiliser pour décrire la dégradation de la matic¢re organique. Dans la suite de ce travail, nous

conservons 1’équation rendant compte de la limitation de 1’hydrolyse par le nombre de sites

disponibles a la surface de la biomasse bactérienne.

5. Conclusions

La disponibilité des mesures de pollution est souvent citée comme 1’obstacle majeur de la
mise au point, du perfectionnement et de 1’utilisation des modeles de simulation de la qualité,
particulierement dans le cas de MOUSETRAP. En effet, en I’état actuel de la modélisation, le
module de qualité comporte un certain nombre de paramétres qui peuvent étre difficilement
estimés. Les modeles intégrent souvent un grand nombre de parametres et de variables.
Certains parameétres pourront étre évalués a partir des données expérimentales d’autres ne
sont pas sensibles et ne peuvent étre évalués correctement. Il arrive que certains parameétres
soient fortement corrélés et donc non évaluables individuellement. Un autre probléme peut se
poser, dans le cas ou le modele doit étre calé, lorsque le jeu de données utilisé pour les
estimations des parameétres ne couvre pas bien les situations environnementales d’intérét. Ce
cas de figure est bien évidemment évité dans le cas de modele déterministe tel que HSB pour

lequel les parametres sont prédéfinis.
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Chapitre 3 : PROBLEMATIQUE / OBJECTIFS






Aprés une partie descriptive (chapitre 2) des modéles utilisés dans les 3 sous-systémes (réseau
d’assainissement, STEP, milieu naturel récepteur), ce chapitre rentre dans 1’analyse et la
critique de ces modeles dans le but de converger vers une méthodologie permettant le
fractionnement de la mati¢re organique en classes de biodégradabilité et applicable sur le

continuum.

1. Variables utilisées dans les modeéles de biodégradation pour
représenter la matiére organique

Le principal intérét de modeles tels que QUAL2E ou MIKE21 est de fournir des ordres de
grandeur des vitesses de dégradation. Ils ont cependant le désavantage de reposer sur une
vision simplifiée des phénomenes impliqués. En effet, la dégradation de la matieére organique
est traitée comme s'il s'agissait d'une propriété chimique de celle-ci: l'action des micro-
organismes organotrophes responsables du processus n'est pas prise en compte explicitement
car la population bactérienne n'est pas une variable d'état du modele.

Dans ces modeles 1’unité utilisée pour représenter la matiére organique est la Demande
Biologique en Oxygene (DBO). Cette mesure, effectuée sur 5 jours, est mal adaptée au
contexte des stations d’épuration car le temps de séjour d’une eau usée dans une station est
trés largement inférieur a cette durée.

En riviere, 1'utilisation de la DBO comme variable d'état implique que les bilans de masse ne
peuvent étre bouclés. En effet, la DBO ne prend pas en compte toute la matiere organique
biodégradable car une durée de cinq jours est insuffisante pour une biodégradation compléte
de la matiere organique. De plus, la DBO est mal évaluée car cette mesure, quand elle est
utilisée sur des échantillons du milieu naturel, prend aussi en compte la dégradation durant les
cinq jours d’incubation de la biomasse phytoplanctonique qui meurt durant 1’incubation a
I’obscurité mais était vivante lors du prélévement. Nous surestimons ainsi la quantité¢ de
mati¢re organique biodégradable disponible pour les bactéries. Servais et al. (1998) ont en
effet montré que, dans des milieux naturels eutrophes, la consommation d’oxygeéne durant une
mesure de DBO pouvait correspondre quasi uniquement a la demande en oxygene liée a la
dégradation du matériel phytoplanctonique.

C’est pourquoi, la DBO semble une unité trés mal adaptée dans le contexte de modeles de

gestion intégrée : aujourd’hui, la DBO a essentiellement un réle normatif et réglementaire.
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Le modéle de station d’épuration de I'TWA et le modele HSB sont basés sur le méme concept,
c’est a dire la simulation de la croissance de la biomasse comme moteur du processus de
dégradation de la maticre organique.

L’IWA mesure des Demandes Chimiques en Oxygeéne (DCO). La DCO correspond a la
consommation globale a chaud de I’oxygéne du dichromate de potassium et est représentative
de la majeure partiec des composés organiques ainsi que des sels minéraux oxydables. Les
utilisateurs du modele HSB  utilisent des mesures de Carbone Organique Dissous et
Particulaire (COD et COP) qui représentent la teneur en carbone li¢ a la matiére organique et
repose sur une mesure du CO; produit apreés oxydation compléte de la matiére organique.
L’idée d’utiliser le carbone comme variable pour le controle du fonctionnement des stations
d’épuration n’est pas nouvelle (Thérien et Perdrieux, 1980), et elle est rendue de plus en plus
plausible d’un point de vue opérationnel par I’apparition au cours des derni¢res années
d’analyseurs de carbone total automatisés et fiables. L’utilisation des méthodes basées sur la
mesure du carbone permet d’éviter certaines critiques qui peuvent étre faites dans le cas de la
DCO (prise en compte par la mesure de 1’oxydation des substances minérales réduites). De
plus, les techniques analytiques qui permettent d'accéder au carbone organique dissous et
particulaire sont fiables, avec des limites de détection trés basses. Cependant lorsque 1’on veut
calculer des quantités d’oxygeéne consommées par la biodégradation, le probléme est que la
steechiométrie C / O est variable ; le rapport C / O dépend en effet de 1’état d’oxydation de la
maticre organique biodégradée et varie donc selon la composition en matiére organique de

I’échantillon analysé.

2. Techniques de fractionnement de la matiére organique en
classe de biodégradabilité

2.1. Les techniques batch

Dans le cadre du développement du modéle HSB, deux techniques ont été proposées pour
estimer la fraction biodégradable de la mati¢re organique. La premicre vise a estimer la
fraction biodégradable du COD (CODB) d’un échantillon préalablement filtré. La seconde
vise a estimer dans un méme échantillon non filtré les fractions biodégradables du COD et du

COP, respectivement nommée CODB et COPB.

La premiere procédure est basée sur de la décroissance du COD dans un échantillon stérilisé

par filtration sur membrane de porosit¢ 0.2 um, puis réensemencé par un inoculum de
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bactéries indigénes en suspension (5 a 10 % en volume d’eau brute filtrée sur une membrane
de porosité 2 um) et ensuite incubé durant un mois a I'obscurité¢ a 20 °C (Servais et al., 1987,
1989). Le CODB est estimé par différence entre le COD en début d’incubation et le COD en
fin d’incubation. Cette méthode a été normalisée au niveau francais (Norme AFNOR T90-

318).

La seconde procédure (Servais et al., 1995a) consiste en une dégradation biologique d’un
¢chantillon d’eau brute, sans aucun ajout de biomasse, que I’échantillon provienne d’un égout,
d’une station d’épuration ou du milieu naturel récepteur. L’incubation dure 45 jours a 20 °C et
a ’obscurité. Les fractions biodégradables du carbone organique dissous et du carbone
organique particulaire sont définies par différence entre les teneurs finales et les teneurs
initiales en carbone de 1’échantillon. Cette technique fait abstraction de certains phénomeénes
de transferts physiques et biologiques entre les phases dissoute et particulaire, qui ont été
jugés négligeables dans les conditions expérimentales utilisées. En effet, Servais et al. (1995a)
ont montré¢ que le CODB estimé par les deux procédures appliquées a divers types
d’échantillons était identique, montrant par la une absence d’influence significative de la
présence ou de 1’absence de la fraction particulaire durant I’incubation. La mesure du carbone
organique dissous et particulaire biodégradable (COTB et COPB) proposée par Servais et al.
(1995a) a été appliquée avec succes sur des eaux usées (Seidl et al., 1998; Servais et al.,
1999).

Des tentatives d’adaptation des protocoles de Servais ont, par ailleurs, été¢ faites dans le
domaine de 1’épuration (Kahn et al.1998a, 1998b) en ajoutant plus ou moins de biomasse de
diverses origines et en augmentant la température d’incubation pour accélérer la procédure.
Ces tentatives restent aujourd’hui peu nombreuses.

Lorsque la premiére procédure décrite ci-dessus est appliquée, le modéle HSB peut étre utilisé
pour simuler la croissance de la biomasse bactérienne dans ce type d’essai. Dans le mode¢le
HSB, le carbone organique dissous biodégradable (CODB) est divisé en trois classes de
composés en fonction de ces propriétés de dégradabilité. Les trois classes sont les suivantes :
les substrats directement assimilables par les bactéries (S), les composés polymériques (HD1)
qui peuvent étre rapidement hydrolysés par les exoenzymes bactériennes en substrats (S) et
les composés polymériques (HD2) qui sont lentement hydrolysables par les bactéries.
Connaissant le CODB, qui est estimé expérimentalement, la meilleure simulation (estimée par
la méthode des moindres carrés) des données de biomasse bactérienne durant I’incubation par

le modéle HSB permet de fractionner le CODB de I’eau testée parmi les trois classes décrites
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précédemment. Un exemple de données de biomasse bactérienne et de simulation avec le
modele HSB est représenté sur la Figure 3- 1. Dans ces essais la biomasse hétérotrophe doit
étre mesurée par microscopie en épifluorescence apres marquage au DAPI (Porter and Feig,
1980). Lorsque la seconde procédure est utilisée, comme la biomasse au départ de
I’expérience batch est beaucoup plus importante, la croissance de la biomasse est beaucoup
plus limitée et sa simulation ne permet pas de caractériser I’ensemble des classes de composés

de biodégradabilité différente du CODB et du COPB.

0,03 +

Bacterial biomass mgC/L

0 100 200 300 400
Time (h)

Figure 3- 1: Exemple d’évolution de la biomasse bactérienne lors d’un essai (eau potable ; échantillons
provenant de I’usine de traitement de Méry-sur-Qise)

(®) données expérimentales ; (-) calcul du modéle HSB. Avec HD1=0.11mg C/L ; HD2=0.06 mg C/L et S=0.02
mgC/L (Laurent et al., 2001)

2.2. Les essais basés sur la respirométrie

Les modeles de station d’épuration, tels que les modéles ASM, prennent en compte diverses
classes de biodégradabilité de la matiere organique. Plusieurs techniques de caractérisation
des fractions dégradables sont utilisées. Dans ASMI, nous distinguons une fraction
rapidement dégradable (Ss) et une fraction lentement dégradable (Xs). Diverses méthodes ont
¢té proposées pour quantifier la fraction rapidement dégradable et la fraction lentement
dégradable : la premiere développée par Ekama et Marais (1979) s'est montrée efficace mais
demande beaucoup de temps et nécessite la mise en place d'une station d'épuration pilote
complexe. Le principe est la mesure du taux de consommation d’oxygene (Oxygen Uptake
Rate - OUR en mgO,/L.h) dans un procédé a boue activée alimenté quotidiennement sous

forme de pulses carrés d’eaux usées : 12 heures d’alimentation, 12 heures sans alimentation
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(Figure 3- 2). Une fois la phase d’alimentation terminée, ’OUR décroit rapidement puis reste
a peu pres constant avant de décroitre a un taux correspondant a la respiration endogéne

(Figure 3- 3).

Lors de cette expérience en réacteur, la nitrification a été éliminée en ajoutant un inhibiteur de
nitrification (thio-urée). Par voie de conséquence, le fort taux initial de consommation
d’oxygéne (Figure 3- 3) est uniquement dii a la dégradation de la matiére organique
rapidement biodégradable. Cette fraction est quantifiée en supposant connu le rendement de
croissance de la biomasse bactérienne (Y = oxygene consommée / substrat utilisé¢) et en
intégrant le profil OUR en fonction du temps pour calculer la quantité¢ d’oxygene utilisée lors

de sa dégradation.

SETTLER

INFLUENT

AEROBIC
REACTOR

EFFLUENT

[

Figure 3- 2 : Schéma du réacteur aérobie utilisé pour caractériser la matiére organique rapidement
biodégradable (d’aprés Ekama et al., 1986)
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Figure 3- 3 : OUR obtenu lors d’un ajout cyclique (12 heures avec ajout/ 12 heures sans ajout) d’eaux
usées (d’aprés Ekama et al., 1986)

Ekama et al. (1986) propose une deuxieme méthode appelée « aerobic batch test method ».
Dans ce test, un volume d’eaux usées de DCOyytate connue est mélangée a un volume de boue
activée de concentration en mati¢res volatiles en suspension connue dans un réacteur batch
sans échange avec I’atmospheére et agité. Immédiatement apres le mélange, I’OUR est mesuré
toutes les 5 a 10 minutes pendant 4 a 5 heures. L’OUR reste constant en début de test pendant
1 a 3 heures. Cette phase est diie a la dégradation de la fraction rapidement dégradable qui se
fait a un taux maximum. Puis ’OUR décroit rapidement pour se stabiliser a un second plateau

d’OUR qui caractérise 1’hydrolyse de la mati¢re organique particulaire (Figure 3- 4).
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Figure 3- 4 : Exemple d’OUR lors d’un test dans un réacteur aérobie pour la mesure de matiére
organique rapidement biodégradable (d’aprés Ekama et al., 1986)

Xu et Hasselblad (1996) propose une nouvelle méthode plus simple a mettre en place appelée
« single OUR method ». Pour déterminer la fraction de la DCO rapidement biodégradable
d’une eau usée, Xu et Hasselblad (1996) propose de mélanger une boue activée
(préalablement aérée de manicre a ce que I’OUR de la boue soit constant) a de 1’eau usée dans
une bouteille a DBO. L’OUR est enregistré toutes les 15 secondes. La consommation en
oxygene est mesurée comme montré sur la Figure 3- 5 tirée de Xu et Hasselblad (1996). Une
courbe de calibration (Figure 3- 6) est obtenue en remplagant 1’eau usée par de I’acétate (DCO
connue). Ainsi en reportant sur cette courbe la quantité d’oxygeéne consommeée lors de
I’expérience en réacteur avec 1’eau usée, nous obtenons la DCO rapidement biodégradable de

cette eau usée.
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Figure 3- 5 : Suivi de la concentration en oxygéne avec la « single-OUR method » (d’aprés Xu et
Hasselblad, 1996)

Oxygen consumption = 0.12 + 0.29 * COD

r=0.998

Oxygen consumption (mg O2)
N
|

Acetic acid (mg COD)

Figure 3- 6 Courbe de calibration obtenue avec de I’acide acétique (d’aprés Xu et Hasselblad, 1996)
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Une fois la fraction rapidement biodégradable estimée grace aux méthodes décrites ci-dessus,
la fraction lentement biodégradable de la DCO totale est déterminée par calage en utilisant un

pilote de STEP en laboratoire, ou en travaillant directement sur la station (IWA).

2.3. Autres méthodes

Des méthodes plus simples ont été proposées et sont encore a I'étude. Une séparation
physique, par exemple, a été proposée pour la détermination de la fraction rapidement
dégradable; elle est basée sur I'hypothése que cette fraction est soluble et composée de petites
molécules (Bortone et al., 1993; Torrijos et al., 1994). Cependant, le choix de la porosité des
filtres est controvers¢, variant d'un auteur a un autre et paraissant dépendre de la qualité de
I'eau usée étudiée (Bortone et al., 1993; Dold et al.,1986; Torrijos et al., 1994). Ce type
d’approche est tres discutable puisque plusieurs études ont montré que, dans certains cas, la
maticere organique dissoute peut trés bien €tre totalement inerte. Nous avons donc écarté ce

type de méthode pour la caractérisation de la biodégradabilité de la maticére organique.

3. Les différences de concepts entre les modéles HSB et ASM

Plusieurs différences d’importances variables distinguent le modele HSB et les modeles
ASM. Par exemple, en ce qui concerne le rendement de croissance qui est défini comme étant
le rapport entre la biomasse produite et I’oxygéne consommé pour I'IWA et comme le rapport
entre la biomasse produite et le carbone utilis¢é dans le modele HSB. Outre la différence de
mode de calcul, les 2 groupes de travail (utilisateurs des modeles ASM et HSB) utilisent des
valeurs différentes. Dans le modéle ASM1, Yy = 0.63 g DCO / g DCO alors que pour dans le
modele HSB appliqué aux rivieres Yy = 0.25 gC / gC.

Une autre différence entre les modeles tient a la conceptualisation des termes de perte de
biomasse. Pour les auteurs du modele HSB, les bactéries meurent selon une cinétique du
premier ordre, et leur biomasse est recyclée dans les différentes classes de matiére organique.
Plusieurs versions ou adaptations des modeles de 'IWA proposent a la fois le concept de

mortalité (avec ou sans redistribution de composés aprés mortalité) et des concepts de
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respiration endogeéne qui aménent a une disparition de biomasse lorsqu’elle ne trouve plus
suffisamment de substrats a consommer pour satisfaire a ses besoins physiologiques (hors
croissance) (Low et Chase, 1999, par exemple).

La Figure 3- 7 présente les variations de la consommation en oxygéne en fonction du temps
pour diverses valeurs de taux de recyclage de la biomasse (noté fp) en mati¢re organique
particulaire inerte (Xp) (voir les équations du modele ASMI1 Tableau 2-1) lors d’une
simulation numérique avec le modele ASMI1. Les conditions opératoires initiales sont les
suivantes : concentration en biomasse = 40 g DCO.m™, concentration en matiére organique =
2.5 ¢ DCO.m™ de composés directement assimilables (Ss) et 2.5 g¢ DCO.m™ de matiére
organique hydrolysable (Xs). La Figure 3- 7 montre que les concepts de rendement de
croissance et de mortalit¢ sont fortement liés dans ASMI1. En effet, plus la fraction de
biomasse bactérienne recyclée en maticre organique particulaire biodégradable (1-fp) est
¢levée, plus la production de matiere organique dissoute (MOD) par hydrolyse de cette
matiére organique particulaire biodégradable est élevée et donc induit une surconsommation
en oxygene lors de I’assimilation de la MOD par la biomasse. Ce qui signifie que le
rendement de croissance apparent (i.e. déterminé graphiquement par mesure de 1’oxygene
consomm¢) sera d’autant plus grand que le taux de recyclage en matiére organique
particulaire biodégradable de la biomasse bactérienne (1-fp) sera faible. Ceci montre que le
rendement de croissance apparent prend une valeur différente selon que le modéle présente
une forte ou faible valeur du taux de recyclage de la biomasse. Dans la publication n°2, une
forte corrélation entre rendement de croissance et taux de recyclage de la biomasse est
mentionnée. Ceci peut expliquer le fait que les rendements de croissance peuvent avoir des

valeurs significativement différentes en fonction des mod¢les et de leur concept de mortalité.
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Figure 3- 7 Teneur en oxygéne dissous en fonction du temps pour diverses valeurs du taux de recyclage de
la biomasse en matiére organique particulaire.

4. Les complémentarités des concepts

Dans I’optique d’une modélisation intégrée, la complémentarité des 2 approches apparait tout
a fait nécessaire : les techniques de fractionnement de la matiére organique en classes de
biodégradabilité présentent une différence majeure dont il est possible de tirer partie. La
technique proposée par Servais et al. (1995a) permet d’estimer la fraction réfractaire
(particulaire et dissoute), i.e. la fraction non dégradée au bout de 40 jours d’incubation. Les
techniques basées sur des mesures de respiration utilisées par les utilisateurs des modeles
ASM de PIWA permettent d’accéder a la fraction de la matiere organique la plus rapidement
biodégradable. La combinaison des 2 approches peut étre riche d’enseignements puisqu’elle
devrait permettre de quantifier les fractions rapidement biodégradables, lentement
biodégradables et réfractaires.

Les techniques proposées par le groupe de travail de I'ITWA permettent d’accéder a la matiere
organique totale (DCO totale) et a la fraction trés rapidement dégradable. Le résiduel non
rapidement dégradable de la fraction dissoute est parfois assimilé a la fraction lentement
dégradable, la fraction particulaire étant considérée comme non dégradable. Le manque de
fondement de cette assimilation sémantique entre dégradabilité et solubilité est mentionné

dans les documents de 'IWA. Au contraire, I’autre approche permet d’estimer une fraction
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réfractaire totale, qui permet d’accéder par différence a la somme des autres fractions. Sous
I’hypothése que les transferts entre particulaire et dissous (physiques ou biologiques au
travers de la production de biomasse) soient négligeables, on peut également distinguer entre

les fractions dégradables particulaires et dissoutes.

5. Les objectifs

Notre principal objectif est de mettre en place une méthode qui nous permette de fractionner
la matic¢re organique dissoute des eaux en classes de biodégradabilité. Cette méthode devrait
étre applicable sur tout le continuum i.e. en réseau d’assainissement, en station d’épuration et
en riviere ceci dans ’optique de modéliser le systéme dans son intégralit¢ d’une manicre
homogene. Les sorties d'un sous-systéme (réseau ou station) devenant en partie les entrées
d'un autre, il est indispensable de veiller a la compatibilité des variables décrivant la matiére
organique et la biomasse. En ce qui concerne la matiere organique, l'objectif est d'étudier la
compatibilité entre les classes de biodégradabilité définies en station d'épuration et en milieu
naturel récepteur. Il est tentant de considérer ces classes comme incompatibles car les
matieres organiques et les temps de s€jour dans les systeémes naturels (milieu récepteur) ou
artificiel (station d'épuration) sont globalement différents et ce qui apparait comme non
dégradable a 1'échelle des faibles temps de séjour de 1'eau dans une station d'épuration sera
éventuellement défini comme dégradable dans le milieu récepteur. Pourtant, les eaux circulant
d’un systéme a un autre, la jonction des variables doit étre faite. Pour répondre a ces objectifs,
il convient d’utiliser des méthodes applicables sur tout le continuum de manicre a ce que les
résultats obtenus soient compatibles sur tout le continuum.

Comme le montre la Figure 3- 8, les méthodes utilisées par les deux approches décrites ci-
dessus présentent certains points communs et certaines différences. En effet, les deux
méthodes visent a distinguer la fraction de matiére organique biodégradable de la fraction de
matiere organique réfractaire. La méthode de Servais et al. (1995a) permet de quantifier les
fractions biodégradables dissoutes et particulaire a la différence des méthodes de type
respirométriques. Ces derniéres méthodes calculent la fraction lentement biodégradable par
différence entre inerte et rapidement biodégradable. De plus, nous ne savons pas a priori si les

deux méthodes donnent lieu a des fractions inertes identiques.
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Figure 3- 8 : Comparaison des caractérisations de la biodégradabilité de la matiére organique

Exception faite pour la méthode de Servais et al. (1995) qui a été utilisée, tout aussi bien, sur
des eaux usées traitées ou pas que sur des eaux de rivieres pour I’estimation de la fraction
biodégradable, nombre de mesures (taux de croissance, fractionnement de la maticre
organique en classes de biodégradabilité) sont, en général, réalisées suivant des protocoles
adaptés au milieu considéré. Cette derniére remarque fait apparaitre de facon claire le
probléme des interfaces. Le point crucial concerne la mani¢re de réunir deux modéles
présentant des descriptions de la matiere organique trés différentes en terme de
biodégradation.

Une partie importante de cette thése consiste a évaluer et comparer les différentes
méthodologies utilisées pour caractériser a la fois la matiére organique dans les différents
milieux et selon les différentes disciplines afin de mettre en évidence des passerelles entre les

différentes approches.

6. A la recherche d’une technique de caractérisation de la
biodégradabilité de la matiére organique applicable sur tout le
continuum

Nous souhaitons, ici, mettre en place une méthode de type respirométrique qui permettrait de
déterminer la fraction de matiére organique rapidement biodégradable a la fois sur des eaux

usées et sur des eaux de riviere. La détermination de cette fraction est trés importante car c’est
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elle qui est susceptible d’évoluer le plus rapidement au cours du transfert de 1’eau dans le
continuum et de provoquer une désoxygénation dans le réseau d’assainissement ou dans le
milieu récepteur apres le rejet de station d’épuration.

La distinction entre la fraction de matiére organique rapidement et lentement biodégradable
est fort délicate sans référence a une échelle de temps, qui peut étre le temps de transit de
I’eau dans le systeme considéré (le réseau, la station d’épuration ou le milieu récepteur). Ces
temps de transit variables, ne permettent pas de définir une distinction pertinente entre les
deux. De fait, il est plus judicieux de faire référence aux propriétés physiologiques de la
biomasse hétérotrophe et de considérer comme rapidement biodégradable la maticre
organique dont la cinétique de dégradation est limitée par le taux de croissance maximal de la
biomasse.

Dans le modele HSB, les variables HD1 et HD2 représentent la mati¢re organique dissoute
rapidement et lentement hydrolysable respectivement. Pour une concentration donnée de
biomasse (B), le flux de production de substrats simples (S) a partir de la décomposition de

HD1 est donnée par :

HD,
e .
1,max kHDl +HD1

De méme, le flux de production de substrats simples (S) a partir de la décomposition de HD2

est donnée par :

e _HD, B
2omax kp, + HD,

L’utilisation du substrat S est donnée par : @L

Y Kg+8§
A saturation en HD1 et HD2, le taux de décomposition de HD1 est supérieur au taux
d’utilisation des substrats formés tandis que le taux de décomposition de HD2 est plus faible.
Ce dernier est le facteur limitant pour les bactéries les plus actives. Cette différence entre les
deux types de substrats est amplifiée lorsque les quantités de biomasse mises en jeu

deviennent importantes.
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Les graphiques suivants présentent les productions cumulées de CO, (mgC/l) lors de la
simulation de la dégradation de matic¢re organique avec les modeles HSB et ASM.

Dans la série de simulations (Figure 3- 9), nous considérons un ajout de carbone organique
dissous de 5 mgC/I sous différentes formes (S, HD1, HD2, ou une combinaison de HD1 et
HD2) a une boue vieillie. Nous faisons I’hypothése que la seule source de carbone dans cette
boue est du carbone particulaire qui se décompose en HD1. Le graphique présente la
consommation excédentaire par rapport a la consommation mesurée dans la boue avant ajout.
Les ajouts de S et HD1 provoquent une consommation trés rapide, au taux maximum permis
par le stock de bactéries présentes dans la boue, puis la consommation diminue lorsque le
stock de S et HD1 est épuisé. La respiration est ralentie, car limitée par I’hydrolyse de HD2.
Les deux phases de respiration décrites précédemment sont facilement identifiables ce qui
devrait nous permettre une évaluation précise de HD1+S. Avec les modéles ASM1 et ASM3,
I’ajout de Sg provoque aussi une consommation trés rapide au taux maximum puis la
consommation diminue lorsque Sg est épuisé.

La seconde série de simulations (Figure 3- 10) représente la dégradation des mémes eaux,
mais cette fois-ci en présence d’une quantité de biomasse initiale plus faible que dans la série
de simulations présentées a la Figure 3- 9, les simulations de la Figure 3- 10 sont
représentatives des mesures dont nous disposons aujourd’hui dans le cas d’expériences batch.
Ces simulations montrent qu’une dégradation significative du carbone n’est atteinte qu’au
bout de temps assez longs (10 heures pour HD1 et S, beaucoup plus pour HD2). De plus, au
bout de 50 heures (par exemple), la fraction de HD2 dégradée est loin d’étre fixe, mais elle
dépend de la quantit¢ de HD1 et S initialement présente, car ce sont ces substrats qui ont
permis la croissance de la biomasse qui permettra la dégradation de HD2. Pour ASMI1 et
ASM3, il faut environ 40 heures pour observer une pente de production de CO, constante, ce

qui correspond a I’épuisement de Ss.
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Figure 3- 9 : Production de C-CO, simulée par les modeles HSB, ASM1 et ASM3 en présence de 40 mgC/1
de biomasse bactérienne et 5 mgC/1 de carbone organique dissous biodégradable
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Figure 3- 10 : Production de C-CO, simulée par HSB, ASM1 et ASM3 en présence de 1 mgC/l de biomasse
bactérienne

Ces simulations suggerent qu’un suivi de la consommation d’oxygeéne aprés un ajout de

I’échantillon a une boue primaire vieillie est un test potentiellement efficace pour fractionner
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la matiere organique biodégradable puisque, dans le conditions opératoires de la figure 3-9, il
est possible d’estimer une fraction rapidement biodégradable. Ce test est proche de la
technique proposée par 'IWA sauf que les teneurs en biomasse et matieéres organiques sont
plus faibles. De plus, 1’utilisation d’une boue primaire plutét qu’une boue activée nous semble
permettre d’obtenir un état quasi-stationnaire plus stable, comme ’avaient suggéré Vollersten
et Hvivtved-Jacobsen (1998) dans leurs expérimentations a partir de dépots de réseau
d’assainissement.

Aprés ce premier travail d’analyse et de critique des méthodes existantes, une méthodologie
permettant d’estimer les jeux de paramétres optimaux, leurs incertitudes et corrélations sera
mise en place. A partir de cette méthodologie, quelques modéles seront passés en revue et
testés avec de ’acétate comme substrat. La robustesse de ce modéle sera ensuite évaluée avec
différents rapports substrat/bactéries (i.e. S/X) a I’aide d’eaux usées provenant d’un réseau
d’assainissement. En effet, d’aprés plusieurs chercheurs (Liu et al., 1996 ; 1998 ; 2000 ;
Chudoba et al., 1990 ;1992), il semble que ce rapport S/X joue un role prépondérant du point
de vue des énergies mises en jeu lors de la dégradation de la matiére organique par les micro-
organismes. De plus, selon le milieu (réseau, station ou riviere), le rapport S/X est trés
différent. Enfin le but ultime de ce travail consiste, a partir du méme modele et de la méme
optimisation de quantifier les différentes fractions de biodégradabilité de la mati¢re organique
dissoute provenant d’eaux usées de réseau d’assainissement, d’entrée et de sortie de station

d’épuration et de riviere.

59






Chapitre 4 : METHODOLOGIE






Ce chapitre vise a décrire la méthodologie mise en ceuvre dans ce travail afin de fractionner la

maticre organique dissoute en classes de biodégradabilité pour des eaux usées et des eaux

naturelles.

La méthodologie appliquée résulte du couplage de deux méthodes :

e méthode respirométrique (Xu et Hasselblad, 1996) qui permet de caractériser la fraction
de maticre organique dissoute rapidement biodégradable

e méthode de Servais et al. (1995) qui permet de caractériser les fractions biodégradable et
réfractaire de la matiére organique dissoute.

La méthode d’assimilation de données décrite dans le paragraphe 3 suivant nous permet de

combiner de fagon optimale un modele choisi et le résultat des mesures obtenu grace aux deux

méthodes précédemment citées.

1. Procédure expérimentale

1.1. Méthodologie pour estimer la fraction de matiére organique
biodégradable dans une eau usée ou de riviére

Servais et al. (1995a) ont proposé une procédure simple basée sur un bilan de carbone pour
estimer la fraction de COD et de COP dégradable lors d’expériences en batch (voir chapitre
3). Cette procédure a été appliquée sur des eaux usées de réseau (Seidl et al., 1998), sur des
eaux brutes et traitées de station d’épuration (Servais et al., 1999 ; Tusseau-Vuillemin et Le
Réveillé, 2001) ainsi que sur des eaux naturelles (Servais et al., 1995a). Cette méthodologie
présente, cependant, un inconvénient pratique : un bullage d’air a lieu dans le réacteur afin
d’apporter suffisamment d’oxygeéne pour que la dégradation de la matiére organique se
déroule durant tout 1’essai en aérobiose. Pour éviter d’apporter du carbone via le bullage, I’air
est traité en passant successivement dans un bain d’acide sulfochromique et un bain d’eau
distillée. L usage de cet acide est dangereux et de plus limitant car la procédure ne permet pas
de suivre un grand nombre de réacteurs en parallele. C’est pourquoi, la publication n°1
(reprise en annexe) propose une méthode alternative pour suivre la dégradation des
¢échantillons de matic¢re organique qui consiste a ajouter des nitrates et donc de réaliser une

dégradation de la matiére organique en conditions anoxiques.
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Figure 4- 1 cinétique de dégradation pour des eaux usées brutes durant 45 jours d’incubation en

conditions oxiques et anoxiques

Comme le montre la Figure 4-1, les fractions biodégradables de matiére organique obtenues
avec le protocole d’incubation en anoxie sont légeérement plus faibles que celles obtenues en
conditions aérobies. Pour expliquer cela, plusieurs hypothéses sont avancées. La premiére
consiste a dire que le taux de dégradation de la matiere organique lentement biodégradable est
réduit en conditions anoxiques en raison de 1’activité réduite des processus enzymatiques
(Zehnder et Colberg, 1986). La deuxieme hypothése concerne la production de matiére
organique réfractaire en conditions anoxiques. Dans ces conditions, la mortalité des bactéries
hétérotrophes est accrue, ces derni€res n’étant pas adaptées aux conditions du milieu. Cette
mortalité, qui est estimée a 40-60% de la biomasse initiale selon Kristensen et al. (1992),
engendre ainsi une production significative de matiere organique puisque la biomasse initiale
est estimée a environ 10% du carbone organique biodégradable total dans les eaux usées

(Seild et al., 1998 ; Servais et al., 1999) et méme supérieur a 20% selon Henze et al. (1992).

La production de matiére organique réfractaire en conditions anoxiques peut aussi étre induite
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par une activité de broutage réduite dans ces conditions qui serait responsable du
ralentissement du recyclage de la matiere organique stockée dans la biomasse.

La différence, de 7% en moyenne, sur 1’estimation de la matiére organique dégradable, en
aérobiose et anoxie, reste suffisamment faible pour que le protocole en conditions anoxiques
puisse étre proposé¢ comme une méthode alternative convenable. C’est celui-ci qui est adopté

dans la suite de ce travail.

1.2. Méthodologie pour estimer la fraction de matiére organique
rapidement dégradable dans une eau usée ou une eau de riviére

1.2.1. Instrumentation

Un réacteur de 300 ml, maintenu a 20°C et agité avec barreau aimanté, a été utilisé pour les
expériences de respirométrie (Photo 4- 1). La concentration en oxygéne dissous est suivie
avec un oxymeétre (modele YSI 58 ou 52) connecté a un boitier d’acquisition de données
(CR2M-SAB600) ou directement sur le port série de 1’ordinateur. Les sondes a oxygene sont
systématiquement séchées et calibrées dans de 1’air saturé en eau a 20 °C avant chaque
expérience. De trés faibles variations ont été observées entre deux calibrations successives.
Pour la mesure dans 1’eau saturée en air, une correction de 3 a 4% (en fonction de la sonde) a
¢été appliquée en raison de I’agitation insuffisante aux alentours de la sonde. Nous avons pris
soin de bien maintenir une agitation constante durant les expériences. Pour la plupart des

tests, un pas de temps d’acquisition des données en oxygene d’une minute a été choisi.
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Photo 4- 1 réacteur utilisé lors du suivi respirométrique

1.2.2. Préparation de la boue

Des boues primaires ont ét¢ maintenues sous constante agitation et aération durant 2 a 5 jours
afin d’atteindre une consommation en oxygene constante, appelé « plateau » (voir sur la
Figure 4- 2), et une liqueur trés homogene. Les boues ont été collectées dans le décanteur
primaire de la station d’épuration de Noisy-Le-Grand, STEP de 28000 équivalent-habitants
alimentée par un réseau unitaire. Nous avons supposé que le plateau de consommation en
oxygeéne est atteint lorsque la matiére organique rapidement dégradable a été consommée.
Durant le plateau, nous émettons 1’hypothése que 1’hydrolyse de la matiére organique

particulaire lentement dégradable est responsable de la valeur constante de ’OUR.
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Figure 4- 2 Evolution typique de ’OUR dans une boue primaire diluée d’un facteur 7

Afin d’éviter le processus de nitrification, nous ajoutons environ 10 mg.L"' de TCMP (2-
chloro-6-(trichloromethyl) pyridine), qui est un inhibiteur de nitrification, a la boue primaire
durant son vieillissement.

Des expériences supplémentaires ont été réalisées pour vérifier si un ajout de TCMP
directement dans le réacteur apres la dilution de la boue vieillie était nécessaire. Nous n’avons
trouvé aucune différence entre ’OUR mesuré dans le réacteur avec ou sans ajout de TCMP.
Ce qui signifie que la nitrification a été inhibée dans le réacteur, probablement car le
développement des bactéries nitrifiantes a été considérablement réduit par 1’ajout de TCMP
durant le vieillissement de la boue. Nous avons aussi ajouté du sel d’ammonium dans le
réacteur et n’avons observé aucune différence dans I’OUR entre les échantillons avec ajout
d’ammonium et sans. Ceci prouve que la nitrification, si elle existe, est déja saturée par
I’ammonium apporté par la boue. On note aussi que, comparée a une boue activée, une boue
primaire est plus jeune et par voie de conséquence la concentration en bactéries nitrifiantes est

moindre que dans une boue activée.
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1.2.3. Préparations des dilutions

La méthode, appelée single-OUR method (Xu et al., 1996) est basée sur le suivi de ’OUR
dans un réacteur contenant la boue et 1’eau a tester et quelques sous-produits de la boue. Un
avantage de cette méthode est qu’elle peut s’appliquer sur des eaux peu chargées en matiére
organique telle que les eaux de riviere. Toutes les dilutions de la boue primaire ont été
réalisées avec de I’eau de source qui présente une faible teneur en carbone organique (+/- 0.4
mg.L") et pas de matiére organique rapidement dégradable. L’eau du robinet n’a pas été
utilisée en raison de son effet bactéricide dii au chlore.

Le surnageant dans les boues primaires vieillies est constitué d’eau usée (incluant notamment
de ’ammonium, de I'urée et des phosphates dissous) et des nutriments provenant de la
dégradation de la matiere organique particulaire durant les premiers jours. Dans le cas des
expériences avec ajout d’acétate, ces nutriments sont en large exces pour assurer la
dégradation de 1’acétate apporté dans le réacteur. Par conséquent, nous avons décidé de ne pas
ajouter de nutriment dans le réacteur. L’ajout d’acétate se fait sous la forme d’acétate de

sodium.

1.2.4. Estimation de la biomasse bactérienne

Dans une boue primaire, il est impossible de calculer la biomasse bactérienne (Xy) a partir de
la Demande Chimique en Oxygene (DCO) des mati¢res en suspension a cause de la quantité
importante de mati¢re organique particulaire restante qui interfére. Par voie de conséquence,
la biomasse a été estimée par microscopie en épifluorescence. Les échantillons prélevés sont
conservés dans 2% de formaldéhyde et a une température de 4°C jusqu’a 1’analyse. Avant
I’observation au microscope, les échantillons sont marqués avec du DAPI (4,6-diamino-2-
phénylindole), un fluorochrome spécique de I’ADN, en suivant la procédure de Porter et Feig
(1980) légérement modifiée. Aprés sonication (& une puissance de 50 Watt) durant 45
secondes, un échantillon de 67 pL est ramené a 1 mL avec de I’eau filtrée sur 0.22 um. Cet
¢chantillon est maintenu au contact d’un excés de DAPI (1 mL de DAPI a 2mg / L) puis filtré
sur une membrane noire en polycarbonate (Nuclépore, de porosité 0.22 um et de diametre 25
mm). La membrane est montée entre une lamelle et une lame couverte d’une pellicule d’huile
d’immersion (Olympus-BH2 x 1250). 20 a 25 images sont prises pour chaque filtre avec une

caméra Kappa DX20. Des images numérisées sont ensuite traitées en utilisant un logiciel de
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traitement d’images (Couprie, communication personnelle) qui isole efficacement les zones
de fortes intensités lumineuse de leur voisinage, méme lorsque ces zones sont entourées d’un
halo plus ou moins flou. Etant donné qu’aucune bactérie de type vibrio (bactérie en forme de
U) n’a été observée, toutes les bactéries sont assimilées a des batonnets cylindriques avec des
extrémités hémisphériques. Cette hypothése permet de calculer un volume pour chaque
bactérie a partir d’une image a 2 dimensions. La biomasse est ensuite estimée grace a la
relation entre teneur en carbone organique et biovolume établie par Simon et Azam (1989) et
le facteur de conversion (20.10"" mgDCO/cellule) proposé par Miinch et Pollard (1997) pour

obtenir la biomasse en unités de DCO.
1.2.5. Dilution de la boue primaire

Les expériences du blanc (i.e. suivi de la consommation d’oxygeéne pour un mélange boue et
eau minérale seulement) ont été réalisées avec différentes dilutions 3/350 (v : v), 15/350,
100/300 et 100/350. L’OUR reste constante durant toute I’expérience quel que soit la dilution.

La Figure 4- 3 montre qu’il existe une tres bonne corrélation entre ’OUR et le taux de

dilution.
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Figure 4- 3 Taux de consommation en oxygéne d’un mélange boue primaire et eau minérale en fonction de
la dilution de la boue

Ceci signifie qu’une seule expérience (une seule dilution) suffit pour caractériser I’activité

respiratoire de la boue seule quel que soit la dilution. De plus, I’hypothése selon laquelle un
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flux constant de matiére organique biodégradable serait généré par le matériel particulaire est
ainsi confirmée.

Enfin, un ajout d’acétate (composé facilement dégradable) provoque une consommation a
taux constant quel que soit I’ajout, ce qui peut donc s’apparenter au taux maximal de
respiration par la biomasse de la boue lorsque ce substrat est saturant. Comme nous ’avons
mentionné au chapitre 3, paragraphe 2.5., c’est cette respiration a taux maximum qui hous

permettra de caractériser la matiére organique rapidement dégradable.

2. Optimisation mathématique des simulations d’expériences

L’outil mathématique utilis€¢ dans ce travail présente 1’avantage de pouvoir imposer autant de
contrainte que I’on souhaite. L’introduction d’un grand nombre de parameétres est possible et
peu coliteuse en terme de calcul. De plus, cet outil est modulaire i.e. il est facile a adopter sur

un autre modéle.

2.1. Procédure pour I'’estimation des valeurs des paramétres et des
conditions initiales des variables d’un modéle

Les résultats expérimentaux, appelés observations et notés x*”* dans la suite, sont constitués
de séries de données d’oxygene obtenues pour diverses dilutions d’une boue primaire vieillie

et d’un éventuel ajout d’acétate, d’eaux usées ou de riviere. L’estimation des valeurs des

parametres (p e IR" ) et des conditions initiales (xo e IR" ) est réalisée de manicre classique

en minimisant une fonction cotit (J) qui correspond a la somme de la différence des carrés
entre données d’oxygene observées et simulées.
L’équation différentielle, définie sur un intervalle de temps ]0,T], décrivant le systéme

biologique peut étre écrite comme suit :

%:M(p,x,t) dans 10,T];

(1)
x(0) = x,.

La fonctionnelle J que nous souhaitons minimiser s’écrit :
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J@J@=%E<Wkﬂn—ﬁ“lkﬂﬂ—f“ﬁdt )

ou le symbole C est utilisé pour indiquer un opérateur linéaire d’un espace continu dans un
espace discret de données observées et ou x(z) est la solution du systetme de 1’équation

différentielle décrivant le modele, avec les paramétres p et les valeurs initiales x.

En choisissant des valeurs de départ pour les paramétres et les conditions initiales, une

méthode d’optimisation de type gradient conjugué ou quasi-Newton permet de construire

., . * * .. . A . , .
itérativement le couple (p ,xo) minimisant J. Pour étre efficace, ces algorithmes nécessitent

des estimations rapides et précises du gradient de J (V.J), ce qui constitue un probléme

numérique majeur et qui sera discuter dans le paragraphe suivant.

2.2. Calcul du gradient de J

Durant les trois dernieres décennies, la théorie de controle optimal a ét¢ développée dans un
grand nombre de domaine de recherche. Aujourd’hui de telles méthodes sont couramment
utilisées pour résoudre des problémes de grande taille (par exemple de I’ordre du million
d’inconnues en météorologie). En utilisant la théorie du contréle optimal, nous avons
construit un outil capable de prendre en compte de nombreuses contraintes, de traiter un grand
nombre de parametres et de conditions initiales, et de modifier le modele biologique de
manicre aisée.

Pour calculer le gradient de J, on différentie la fonction composée constituée du modele
biologique (1) et de la fonction cofit (2) par rapport aux parametres et aux conditions initiales.

La différentiation de (2) conduit au systeme linéaire tangent dont les données d’entrée sont le
vecteur de paramétre p, 1’état initial x, et un terme de perturbation (Jp, dx, ) e IR"*"

d@&):{@g

oM
,x,t) o+ | —(p,x,t) lop, Vte |0,T|
” ax(f”)} {apwx)}p e, 7}

(3)
§e(0) = &, .

En calculant la solution dxpermet de calculer la composante de V.J dans la direction

(dp,dx, ) par 'intermédiaire de la formule
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VJ(p,x,) o, S, ) = % j0T< w(Cx() - x™ ), Cox(t) > dr. (3bis)

Le calcul de toutes les composantes de V J demande des évaluations préalables de P+ N ODE
données par le systéme linéaire tangent. Le méme nombre de calculs est nécessaire pour la
solution la moins précise consistant a approcher la valeur du gradient en utilisant la méthode
des différences finies sur J. Lorsque P+N est grand, le colt d’évaluation du gradient est trop

important, et on a recours a la différentiation en mode adjoint décrite ci-dessous.

Soit ( ﬁ,)%o) la solution du systéeme adjoint

d_)e_+_ [aﬂ(p’x,t)} X = C*W(CX(p,t) _XObS (t))a
dt ox 4)

(T) =0.

On montre (voir Wang et al., 1992) que le gradient de J est donné par :

oJ R
—(p,x,) =—x(0);
ox,

)

oJ [ oM -
5(]9,%):—.[[5(]9,%1)} xdt.

0

Le calcul de toutes les composantes de V.J demande une évaluation de I’équation
différentielle du systeme adjoint (4) pour obtenir les dérivées en fonction de p et x, De plus,
des résultats théoriques (Morgenstern, 1985) indiquent que, pour n’importe quelle instruction,
le rapport entre le nombre d’opérations de I’instruction adjointe et le nombre d’opérations du
instruction directe est plus petit que 5 i.e. le colit CPU est indépendant de la dimension de
I’espace d’entrée. Ces résultats s’étendent a un code complet. D’un point de vue calcul, le
code adjoint est intégré de manicre rétrograde le long d’un trajectoire d’évaluation qui est

constituée de toutes les valeurs des variables du code direct (Griewank, 2000).
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2.3. Mise en ceuvre pratique

Nous utilisons 1’optimiseur de quasi-Newton L-BFGS-B (version 2.3, Byrd et al., 1995, Zhu
et al., 1994) qui permet de résoudre les problémes d’optimisation avec des bornes imposées
aux variables a optimiser. Le code original qui résout (1) et (2) est écrit en FORTRAN 77.
Nous avons choisi le différentiateur automatique Odyssée (Faure and Papegay, 1998) pour
construire le code adjoint. Le programme est capable de générer des codes en FORTRAN 77
pour 1’évaluation des composantes du gradient. Les techniques de différentiation automatique
sont maintenant bien documentées et le lecteur peut consulter la bibliographie d’Odyssée et

les références mentionnées ici pour obtenir une description compléte.
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Chapitre 5 : RESULTATS ET DISCUSSIONS






1. Modélisation de la dégradation de I’acétate

Une série d’expériences a ¢té réalisée suivant le protocole de Xu et Hasselblad (1996)
(« single OUR method ») pour suivre la biodégradation de ’acétate a différents rapports
substrat / biomasse. Les résultats de ces expériences ainsi que leur modélisation avec le
modele ASM1 sont décrits et discutés de maniére compléte dans la article 1 reprise en annexe.
Les principaux résultats ainsi que les conclusions majeures du travail de modélisation sont

rappelés ci-dessous.

1.1. Expérimentations et observations

Une quantité constante d’acétate (i.e. 4.8 mg DCO.L™) est ajoutée a différentes concentrations
de biomasse obtenues par dilution des boues primaires vieillies (15/350 (v/v), 50/350 (v/v) et
100/350 (v/v)). Un blanc (aucun ajout d’acétate) est réalisé a partir de la dilution de boue au
taux de 15/350 (v/v).

A partir de ces expériences, la concentration en oxygene dans le réacteur est suivie durant 8
heures (le pas d’acquisition des données oxygene est 0.5 ou 1 minute). L’OUR est calculé a
partir des concentrations en oxygene a laide de la formule suivante:

Oxyg(t,,s)— Oxyg(t,_s)

ti+5 —lis

OUR(t,) = (voir Figure 5- 1).
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figure 5- 1: Exemple de profil respirométrique obtenu avec la « single OUR method» lors d’un ajout
d’acétate (l1a boue est diluée d’un facteur 7)
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La premiére phase (phase I) est caractérisée par un fort OUR et la seconde phase (phase II)
par un OUR quasi-constant (appelé plateau). Contrairement a ce qui est généralement reporté
dans la littérature pour les faibles So/Xo (Orhon et al., 1997), une montée d’OUR est observée

durant la phase I. Cette observation sera discutée ultérieurement.

1.2. Estimations du taux de croissance

Le calcul du taux de croissance bactérien durant les expériences peut €tre réalisé de deux
fagons différentes : (i) la croissance de I’OUR durant la phase I, en conditions saturantes en
substrat, est due a la croissance de la biomasse ; on obtient, de cette facon, des pourcentages
d’accroissement de la biomasse de 66%, 97% et 135% pour les 3 dilutions (respectivement
15/350 (v/v), 50/350 (v/v) et 100/350 (v/v));(ii) lorsque le substrat est épuisé, I’OUR est
proportionnel a la respiration endogéne et donc a la quantité de biomasse, les accroissements
de biomasse ainsi calculés sont respectivement de 19%, 27% et 42%. Les résultats obtenus
différent fortement.

Pour expliquer une telle différence entre les résultats, nous émettons 1’hypothése que
I’accroissement d’OUR durant la phase I est plus fort que la croissance de la biomasse et que
le surplus de consommation d’oxygeéne peut étre di a une adaptation progressive de la

biomasse au substrat.

1.3. Estimations du rendement de croissance

Le rendement de croissance peut €tre estimé sur base des expériences de respirométrie de
I’acétate en divisant la quantité d’oxygene utilisée durant la biodégradation de 1’acétate par la
quantité de substrat utilisée dans I’expérience (exprimée en DCO).

La procédure classiquement utilisée pour estimer la consommation d’oxygene apres 1’addition
d’acétate suppose que, durant la phase II, ’OUR correspond a la respiration endogéne du
blanc. Ainsi, soustraire ce dernier a la consommation totale en oxygene permet d’obtenir la
consommation d’oxygeéne correspondant a 1’assimilation du substrat par les bactéries. La
méthodologie décrite sur la Figure 5- 2 (M1) a été appliquée ici : une durée de 2 heures de
plateau a été prise pour calculer la régression linéaire. Cette méthode revient a intégrer les
données d’OUR. Le rendement de croissance (Y) est de 0.750, 0.749 et 0.745 respectivement
pour les dilutions de 100/350, 50/350 et 15/350.
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figure 5- 2 : Consommation d’oxygéne cumulée pour les diverses dilutions

L’utilisation du blanc avant addition de ’acétate constitue une autre possibilité pour calculer
le rendement de croissance comme présenté a la Figure 5- 2 (M2). Les rendements de
croissance obtenus sont légérement inférieurs: 0.742, 0.735 et 0.705. Une troisiéme
hypothése revient a considérer que durant la phase II la surconsommation en oxygene par
rapport au blanc initial doit étre prise en compte pour le calcul du rendement de croissance. La
longueur de cette période de surconsommation est difficile a évaluer, et rien ne permet de
l'identifier sur les données expérimentales, nous émettons 1’hypothése qu’elle est égale a 2
heures Figure 5- 2 (M3). Les rendements de croissance résultant sont alors de : 0.728, 0.717 et
0.692. Dircks et al. (1999) mentionnent des valeurs similaires aux alentours de 0.70 en
utilisant aussi des estimations graphiques. Ces diverses méthodes graphiques d’estimation du
rendement de croissance menent a des valeurs différentes. Ce parametre étant primordial, il
n’est pas acceptable de se contenter de ces méthodes pour le déterminer. C’est pourquoi,
I’utilisation d’un mode¢le pourrait étre un moyen plus satisfaisant pour estimer ce parametre en

utilisant les données d’oxygene.
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2. Modélisation de la biodégradation de I’acétate avec ASM1

ASMI1, présenté précédemment (voir chapitre 2 paragraphe 2.1), utilise des relations de
Michaélis pour simuler la dégradation des substrats dégradables avec un rendement de
croissance. Le processus de mortalité bactérienne ne consomme pas directement de 1’oxygeéne
mais produit de la mati¢re organique dégradable (Xs) qui s’hydrolyse en substrat rapidement
dégradable (Ss) pour étre ensuite assimilé par les bactéries, ce qui induit finalement une

consommation d’oxygene.
2.1. Hypothéses de fonctionnement du modele

Les concentrations dans la boue primaire vieillie résultent d’un processus de vieillissement.
Ce dernier fait que I’OUR reste constant durant quelques jours (voir chapitre 4 figure 4-2).
Cependant, les processus de dégradation décrits dans ASM1 consomment de la matiére
organique dégradable (MOD) de telle facon qu’a long terme, il ne reste théoriquement plus de
MOD, plus de bactéries et par conséquent I’OUR devient nul. C’est pourquoi, nous avons
émis I’hypothése que le systeme est constamment alimenté par une production de Xs
provenant d’un pool de matiére organique lentement dégradable issu de matiére organique
particulaire présente dans la boue primaire. Ce flux, noté F X, permet au systéme d’atteindre
un état asymptotique ou I'OUR n'est pas nul. En prenant ’hypothese que toutes les dérivées
sont nulles a I’équilibre, nous arrivons aux relations suivantes pour 1'état asymptotique :

byl u

Sg=Kg.——"—
ST by,

(a)

b, 1Y, Ik,
T b, 1Y, Tk,

X,=X

FXg=by X, (1 Yy (1= £,) (©
Etant donné qu’elle ne dépend que d’une seule inconnue, ’OUR du blanc définit la
composition initiale des boues vieillies. D’apres les équations (a), (b) et (c), tout jeu de
parametres n’est pas valide puisque Ss, Xs et F. X5 doivent étre positifs. Par exemple, x4 doit
étre plus grand que by (équation a), ce qui est cohérent avec la fait que les bactéries sont
supposées croitre au moins en conditions saturantes en Ss. Des considérations physiques du
méme type peuvent étre trouvées pour donner sens aux deux autres équations. Définir des
conditions initiales caractérisant les boues primaires vieillies et les parametres du modele ne

sont pas des actions indépendantes puisque la composition initiale des boues dépend aussi des
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paramétres du modele comme montré dans les équations (a), (b) et (¢). En raison de ces
interactions complexes entre les estimations, le processus d’optimisation doit étre réalisé en
une seule fois, ce qui est réalisable en utilisant la procédure décrite dans le paragraphe 2 du
chapitre 4. La fonction objectif & minimiser est égale a la somme des carrés des données

d’oxygene observées moins les données d’oxygene simulées.

2.2. Résultats des optimisations

Avec 282 valeurs d’oxygene, la fonction colt optimale (J) est égale a 0.136. Ce résultat
montre une faible variance pour les données oxygéne (déviation standard = 0.022 mg.L™") et
suggere que le modele est bon. Les résultats simulés sont présentés sur la Figure 5- 3. Les

estimations et incertitudes des paramétres sont mentionnées dans le Tableau 5- 1.
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figure S5- 3 : Comparaison des cinétiques respirométriques expérimentales et simulées avec ASM1

Yy I3 Ks by ky Kx fy XHo J

(") mgLh @) (mgL'hh (mg.L™")
Valeur estimée  0.635  0.307  0.01 0.145 0.234 0.002 0240 586  0.136
Intervalle de +0.002 +0.006 Fixed  40.003 +0.006 £0.001 £0.022  #1.1 -

confiance

Tableau 5- 1: Estimations et incertitudes des paramétres
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Le rendement de croissance est bien défini dans ces expériences avec une valeur de
0.635+0.002 qui est significativement plus faible que celle obtenue avec des méthodes
graphiques précédemment décrites (de 0.69 a 0.75 pour nos différentes estimations graphiques
et 0.67 pour Henze et al., 2000). Toutes les méthodes graphiques, celle proposée par Xu et
Hasselblad (1996) ou celle proposée par Ekama et al. (1986) supposent que la ligne de base
obtenue apres la phase I peut étre utilisée pour calculer ’exceés de consommation d’oxygeéne
due a ’acétate ajouté. Cependant, une fraction de I’OUR de base obtenue apres 1’ajout de
I’acétate est dii a la croissance de la biomasse, et ne devrait donc pas étre directement
soustraite a 1’intégrale de I’OUR pour le calcul du rendement de croissance.

L’optimisation réalisée avec ASM1 montre que ces erreurs entrainent des surestimations de
0.10 a 0.11. 11 est fort probable que de telles surestimations du rendement de croissance par
des méthodes graphiques ne soient pas spécifiques a 1’acétate, c’est pourquoi une procédure
d’estimation basée sur 1’optimisation d’'un mode¢le sera utilisée dans la suite de ce travail. Par
conséquent, les rendements de croissance mentionnés dans la littérature pour I’acétate
obtenus généralement par méthodes graphiques sont plus élevés que la valeur optimale
obtenue ici (Xu et Hasselblad, 1996 ; Ziglio et al., 2000 ; Dircks et al., 1999). Les autres
paramétres (U, ky, fg) ont des valeurs similaires a celles rapportées dans la littérature (Henze
et al., 2000), mais le coefficient de mortalité (by) s’éléve a 3.5 j™', ce qui constitue une valeur
trés ¢levée par rapport a celles citées dans la littérature.

D’apres ASM1, I’acétate (i.e. Ss) est directement utilisé pour la croissance bactérienne. Par
conséquent, la consommation d’acétate, la consommation d’oxygéne due a la croissance et la
croissance sont proportionnelles et définissent le rendement de croissance. La montée de
I’OUR observée durant la phase I, en conditions saturantes en Sg, devrait étre proportionnelle
a la croissance de la biomasse et la croissance de la respiration endogene apres 1’épuisement
de I’acétate devrait aussi étre proportionnelle a la croissance de la biomasse, avec un délai da
au recyclage de Xs. Nos expériences ne concordent pas avec de telles conclusions, et par
conséquent ASM1 ne parvient pas a simuler les 2 croissances. De fortes valeurs de by sont
nécessaires pour simuler la décroissance d’OUR durant la phase II, ce qui conduit a des
valeurs irréalistes pour le taux de mortalité.

Deux processus peuvent étre mentionnés pour expliquer ces différences :

(1) un processus de stockage peut avoir lieu ce qui peut expliquer la consommation

excédentaire durant la phase II

82



(ii) La biomasse peut développer une adaptation progressive pour l’assimilation de
I’acétate a un taux plus élevé, ce qui expliquerait un lent démarrage de I’OUR
immédiatement apres 1’ajout d’acétate.

Plusieurs chercheurs (Van Loosdrecht et al., 1997 ; Carta et al., 2001 ; Dircks et al., 2001) ont

montré que le stockage intracellulaire est un phénoméne important dans les procédés de

traitement des eaux, en particulier en ce qui concerne l'acétate, avec formation de PHA.

L’IWA a récemment présenté une nouvelle version de ses modeles appelé ASM3 (Gujer et

al., 1999) (voir chapitre 3) qui prend en compte le stockage intracellulaire de polymeéres par

des bactéries hétérotrophes dans les procédés a boues activées ; nous allons tester ce modele
sur nos données expérimentales. Suivant les concepts utilisés dans ASM3, la décroissance de

I'OUR apres la phase de consommation rapide pourra €tre due a I'épuisement progressif des

réserves cellulaires et non plus seulement a la mortalité bactérienne, ce qui pourrait permettre

d'aboutir a un taux de mortalité plus réaliste apres ajustement.

3. Modélisation de la biodégradation de I’acétate avec ASM3

Les simulations des expériences de biodégradation de 1’acétate avec le modéele ASM3 sont
présentées de manicre détaillée dans la publication n°3 (reprise en annexe). Les principaux
résultats de ces simulations sont présentés ci-dessous.

Dans ASM3 (Gujer et al., 1999) (voir description chapitre 2 paragraphe 2.3), le substrat
rapidement dégradable (Ss) est tout d’abord transformé en produit intracellulaire de stockage
(Xsto) puis assimilé dans la biomasse. Le rendement bactérien global est partagé entre un
rendement de stockage et un rendement de croissance. La modélisation de la mortalité a été
simplifiée par rapport & ASM1 puisque la respiration endogene remplace le recyclage des

sous-produits de mortalité bactérienne.

3.1. Simplifications et hypothéses de fonctionnement du modéle

Quelques simulations nous ont permis de constater que Xsro/Xy est toujours plus faible que
Ksro lors de nos expériences. C’est pourquoi, I’expression de la croissance proposée dans
ASM3 a ¢été simplifiée en négligeant Xsro/Xy devant Ksro. Le processus de croissance est
exprimé de la facon suivante : croissance = u* x Xsto, OU u* correspond a wWKsro de la
version classique d’ASM3. Nous définissons de nouvelles relations asymptotiques pour cette

version, appelée « ASM3z », pour définir les relations entre variables et OUR du blanc :
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1-R, ksokyYsro 1

3.2. Position du probléme

Le probléme couramment rencontré lors de I’estimation de parameétres a partir de données
expérimentales est le probléme de sous-détermination. Ceci se produit lorsque I’information
fournie par les expériences n’est pas assez précise pour estimer les parametres ou lorsque les
corrélations entre parametres ne peuvent étre résolues. Afin d’éviter ce travers, nous avons
choisi de travailler au niveau de sous-problémes mieux déterminés apres une étude détaillée

de corrélations des parameétres.

3.3. Corrélations des paramétres

Dans ASM3, le processus de consommation d’oxygene débute lors de la transformation de Sg
en Xgro (stockage). Les expériences menées, consistant a ajouter du Sg (acétate),
n’apporteront donc aucune information au sujet des processus ayant lieu avant le stockage.
C’est pourquoi, les parametres concernant 1’hydrolyse (i.e. fs;, kn et Kx) sont fixés aux
valeurs suggérées par Henze et al. (2000). Le parameétre fx; est aussi fixé puisqu’il est
fortement corrélé a by dans le terme de consommation d’oxygeéne mise en jeu lors du
processus de mortalité. Une fois ces parameétres fixés, une optimisation est lancée afin
d’obtenir une quantification des corrélations entre les autres parametres. Comme le Tableau 5-

2 le montre, le probléme de sous-détermination n’est pas résolu.

84



Yu p* by Ysro ksto bsro XHo

@h  @h () @  (mglh
Valeur optimale 0.678** 2,181 0.038 0.928 0.271  0.080** 90.3
Intervalle de confiance oo* +0.190 £0.001 +0.020 +0.006 oo* +2.5
Coefficients de corrélation
Y p* by Ysro ksto bsto Xu
Yu 1.0000 0.0012 0.0010 0.0010 0.0008 1.0000 -0.0009
p* 1.0000 0.8380 0.7681 0.6381 0.0016 -0.7318
by 1.0000 0.6556 0.9383 0.0013 -0.9651
Ysto 1.0000 0.5540 0.0014 -0.5667
Ksto 1.0000 0.0010 -0.9782
bsrto 1.0000 -0.0011
Xu 1.0000

*Existe numériquement, mais a aucune signification, les intervalles de confiance pour Yy and bgrg étaient +24 et
+113.

**Estimation numérique de Yy et bsto, mais sans aucune signification, Yy et bsro sont en effet indéterminés.

Tableau 5- 2 : valeurs des paramétres optimaux et coefficients de corrélation pour ASM3z avec les
paramétres suivants fixés : f5;=0, fx,=0.2, kH=0.125h'1, Kx=1. J=0.180.

Les parametres Yy et bsro sont trés fortement corrélés (coefficient de corrélation = 1), ce qui
provoque leur indétermination et implique que I'un des deux soit fixé. Par conséquent, bsro
est fix¢é a la valeur suggérée par Henze et al. (2000).

Une optimisation est réalisée en Otant toute contrainte sur le paramétre ky. La simulation est
1égérement améliorée (Fonctionnelle coit = 0.171 et ky = 0.125h™) mais elle ne modifie pas
significativement les valeurs des parametres.

Afin de compléter 1’étude du modele, un examen des parameétres précédemment fixés aux
valeurs suggérées par Henze et al. (2000) a été mené. Cette étude montre que toute variation
de leur valeur dans une échelle réaliste ne modifie pas significativement la valeur des
paramétres bien définis. Cette derniére remarque confirme la robustesse du systéme

d’optimisation mis en place.

3.4. Effet miroir du profil OUR et amélioration d’ASM3

Durant la phase I, la consommation de substrat se fait a conditions saturantes en substrat et
induit donc un OUR constant selon ASM3. L’augmentation de I’OUR durant cette phase est
due a la croissance bactérienne et a la respiration des composés de stockage (Xsro). Ces deux
derniers processus étant d’ordre 1 par rapport a Xsro, le profil OUR a une forme
exponentielle. La phase II de ’OUR présente aussi une forme exponentielle en raison de la

décroissance de Xgsto d’ordre 1. La constante de temps des 2 exponentielles est la méme
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-1
1-Y, ) . o .
([ a ,u* +bSTO} ), ce qui entraine un effet miroir pour les formes exponentielles des
H

phases I et II lors des simulations. Cependant, cet effet n’apparait pas sur les profils OUR
tracés a partir des données observées lors des expériences.

Afin de gommer cet effet miroir, I’hypothése suivante est formulée : la croissance d’OUR
durant la phase I est due a une adaptation de la biomasse. Xsro peut étre utilisée comme index
de I’adaptation de la biomasse, pour éviter d'introduire une variable supplémentaire. La seule
modification par rapport a ASM3z se situe au niveau de I’équation du stockage, celle-ci est

Xsro/ Xy
Ksro +Xsro/ Xy

multipliée par le terme correctif suivant : . Cette modification permet une

nette amélioration des simulations comme illustré sur la figure 5- 4 et le Tableau 5- 3.
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Figure 5- 4 : Comparaison des cinétiques respirométriques expérimentales et simulées avec ASM3z
modifié tel que décrit dans le texte

%

Yu n by ky Ysro ksto Ksro XHo

(b (h™) (h™) (b (mg.1")
Valeur optimale 0.798 0.774 0.023 0.246 0.700 0.261 0.032 133
Intervalle de confiance 0.012 0.108 0.003 0.177 0.007 0.026 0.003 17

Tableau 5- 3 : Valeurs optimales des paramétres pour ASM3z avec adaptation. La fonction coiit J=0.118

86



4. Conclusions sur la biodégradation de I’acétate

Nous avons développé une méthodologie permettant d’estimer les parametres d’un modele de
biodégradation de la matiere organique. La procédure de différentiation automatique permet
d’obtenir facilement le gradient et le hessien de la fonction coiit. Ce dernier donne acceés aux
estimations de variances et de corrélations des parametres.

Nous avons utilis¢é une large gamme de rapports substrat sur biomasse afin d’élargir le
domaine d’application du modele a tout le continuum (eaux usées et eaux de riviere). Une
hypotheése sur le fonctionnement de la boue nous a permis d’établir des relations entre les
variables et simplifier le jeu des conditions initiales. De cette manicre, la plupart des
paramétres dans ASM1 ont été¢ déterminés avec des intervalles de confiance trés petits.
Cependant, une valeur irréaliste du taux de mortalité bactérien est obtenue. Avec ASM3, cette
forte valeur du taux de mortalité bactérien est gommée puisque la décroissance de I’OUR
apreés la phase de consommation rapide est due a I’épuisement progressif des réserves
intracellulaires et non plus seulement a la mortalité bactérienne. C’est pourquoi, nous avons
utilis¢ ASM3 qui permet de prendre en compte un processus de stockage. De plus, des
modifications ont été apportées a ASM3 afin d’améliorer la qualité des simulations. En effet,
il existe toujours un couplage dans ASM3 puisque les processus par lesquels les produits de
stockage sont stockés et utilisés menent a la méme exponentielle durant les phases I et II.
C’est pourquoi, nous proposons une version d’ASM3 qui prend en compte une adaptation de
la biomasse a I’acétate, amenant ainsi une augmentation de la consommation en oxygene

durant la phase 1.

5. Caractérisation de la biodégradabilité des eaux usées
Afin d’optimiser globalement la gestion des systémes d’assainissement (i.e. réseau, STEP et
riviere), les modeles de dégradation de la matiére organique doivent fonctionner de fagon
correcte pour une large plage de valeurs de So/Xy. En effet, ce rapport est faible dans une
station d’épuration et fort dans le cas d’une riviere. Ce paragraphe s’attache a décrire les
effets du rapport So/Xy sur les réponses du modele ASM3 en terme de fractionnement de la
maticre organique. Les résultats de ces expériences ainsi que leur modélisation sont décrits et

discutés de maniere compléte dans la article 3 reprise en annexe.
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5.1. Les effets d’un rapport Sy/X, variable

Plusieurs chercheurs (Liu et al. 1996, 1998 et 2000 ; Chudoba et al., 1992) notent que ce
rapport a une influence sur la valeur du rendement de croissance bactérien : ce dernier est
d’autant plus fort que le rapport So/X, est faible. Chudoba et al. (1990) donne a cette
observation I’explication suivante : le flux de matieére organique assimilable par les bactéries
alimente deux processus différents i.e. le stockage de matériel intracellulaire et la croissance
bactérienne ; 1’intensité de ces 2 processus est fonction du rapport So/Xy : pour les forts So/Xo
le processus de croissance est majoritaire alors que pour les faibles Syo/X( le processus de
stockage est prépondérant. Sachant que la croissance bactérienne consomme plus d’énergie
que le stockage intracellulaire, la conclusion que le rendement de croissance bactérien global
est plus fort & faible So/X et plus faible a fort So/X, devient alors évidente.

Dans cette partie, un prélévement d’eau usée en amont et un en aval du réseau
d’assainissement de Corbeil ont été réalisés pour étre analysés. Pour chaque échantillon, 4
expériences (chacune caractérisée par un rapport So/Xo) de type Xu et Hasselblad (1996) ont
¢té menées sur les eaux usées filtrées. La méthodologie décrite dans le chapitre précédent est
utilisée pour caractériser la biodégradabilité des eaux usées filtrées. Elle permet de caler le
modele ASM3 sur une large plage de valeur de So/X et aussi d’évaluer simultanément les
processus de stockage et de croissance. Enfin, en plus des données d’oxygeéne acquises durant
les expériences, des données de carbone réfractaire obtenues avec la méthode décrite dans
I’article 1 sont utilisées dans le processus d’optimisation. Ceci permet de réduire la dimension

du probléme en introduisant des données supplémentaires concernant les conditions initiales.

5.2. Comparaison des cinétiques de dégradation de I’acétate et des

eaux usées

L’acétate est généralement considéré comme le substrat le plus rapidement dégradable.
Cependant, la figure 5- 5 montre que ’OUR initial est plus élevé dans le cas de I’eau usée que
dans le cas de I’acétate (la méme boue est utilisée comme inoculum). Plusieurs hypothéses
peuvent expliquer cette derniére observation : les eaux usées semblent contenir des substrats
qui sont plus rapidement dégradables que 1’acétate, ce qui est en contradiction avec le fait que
I’acétate soit utilis¢é pour déterminer le taux maximum d’assimilation des bactéries. Nous

avons ¢émis une autre hypothése: la biomasse développe un mécanisme d’adaptation
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(consommateur d’énergie) devant une quantité importante d’acétate. Celle-ci est discutée dans
la publication n°3.

Dans ce qui suit, nous utilisons ASM3z sans adaptation de la biomasse (i.e. avec le terme
correctif fixé a son maximum) car les bactéries présentes dans la boue primaire sont

supposées étre adaptées a 1’eau usée.
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Figure 5- 5 : Comparaison des consommations relatives d’oxygéne lors de la biodégradation de ’acétate et
d’eaux usées

5.3. Résultats des optimisations

Tout d’abord, le jeu de paramétres standard proposé par Henze et al. (2000) est utilisé¢ pour
simuler les données d’oxygeéne obtenues lors des 4 expériences avec Syo/X, variable. Une
premicre optimisation est effectuée en prenant en compte 1’hypothese de 'IWA que Xs est
particulaire. Etant donné que les expériences sont menées avec de I’eau usée filtrée, Xg est
donc pris égal a 0. La figure 5- 6 montre que I’OUR simulé est trop rapide par rapport a
I’OUR observé dans le cas de I’expérience avec le plus faible So/X, et que I’OUR simulé avec
le plus fort So/Xo ne décroit pas assez rapidement en tout début d’expérience pour étre en

accord avec ’OUR observé. La fonction cofit est égale a 118.
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Figure 5- 6 Comparaison des cinétiques respirométriques expérimentales et simulées avec ASM3 et les
paramétres de Henze et al. (2000) fixés. S et Xy sont optimisés. Les dilutions (Veau usée :V boue :Veau
minérale) sont 25 :100 :350 (cercles), 25 :50 :350 (triangles), 25 :15 :350 (+) et 0 :15 :350 (x).

Les résultats de cette optimisation suggerent qu’un compartiment de matiére organique
lentement biodégradable permettrait d’obtenir une meilleure concordance entre les données
simulées et les données mesurées. C’est pourquoi, nous supposons qu’une fraction de Xg peut
étre présente dans les eaux usées filtrées. Nous langons une nouvelle optimisation avec cette
nouvelle hypothése. L’amélioration est faible (fonction cotit = 106) et ’OUR simulé présente
les mémes profils que précédemment. Les erreurs sur les estimations de Sg et Xg sont fortes,
ce qui signifie que la distribution de la DCO biodégradable en deux classes n’est pas bien

définie.

Les parameétres ¢établis par Koch et al. (2000) sont testés. La fonction colit n’est pas
significativement améliorée mais ce nouveau jeu de parametres permet une meilleure
précision au niveau de la séparation entre Ss et Xg (la déviation standard est faible). Le jeu de
parametres propos¢ dans la article 2 et initialement établi pour de 1’acétate (Ss) a été aussi
testé. Aucune amélioration n’est cependant apportée en ce qui concerne la fiabilit¢ de la
distribution de la DCO biodégradable.

Des tests ont été, ensuite, réalisés en optimisant tous les parameétres excepté les fractions fxi,
fsr et les rendements Ygsro et Yu. Pour les trois jeux de paramétres, nous obtenons une bonne
adéquation entre données observées et données simulées. Cependant, les données de DCO
simulées sont trés élevées pour le plus faible rapport So/Xo (88 mg.L™). Or pour des
expériences similaires la DCO a été mesurés a 10 mg.L™". Ceci implique que la fraction Xs qui

est utilisée par la biomasse durant la phase de vieillissement ne doit pas étre considérée
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comme dissoute. Pour cette raison, une optimisation est effectuée avec Ss comme seul
compartiment de mati¢re organique dissoute. Les résultats ne sont pas trés bons en particulier

pour le So/X fort (voir figure 5- 7).
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Figure 5- 7 Comparaison des données de DCO expérimentales et simulées avec ASM3 et les paramétres
de Henze et al. ( 2000) optimisés sauf fg;, fx;, Ysto et Yy qui sont fixés. La dilution (Veau usée :V
boue :Veau minérale) est 180 :2.1 :2300

Finalement, un mode¢le avec un compartiment supplémentaire de maticre organique dissoute a
¢été testé. Les valeurs des paramétres précédemment établies (article 2) sont gardées fixées et
les valeurs des paramétres (notés ksror et Ksp) concernant un compartiment de matiére
organique supplémentaire (noté S2) sont optimisées. S2 sera stocké dans les bactéries avec
une dynamique similaire a celle de Ss. Par conséquent, dans le nouveau modéle noté
ASM3z S2, le stockage se fait a partir de Sg et S2. La dynamique de ce processus est
pondérée par Sg/(Ss+S2) pour le stockage de Ss et par S2/(Ss+S2) pour le stockage de S2. De
cette manicre le taux de croissance maximum des bactéries n’est pas augmenté. Ce modele est
testé avec les valeurs des parameétres établis dans la article 2 car d’une part ils ont été établis
en utilisant le méme type d’expérimentation, d’autre part les parametres proposés sont
caractéristiques des substrats rapidement biodégradables (acétate) et ajouter un compartiment
plus lentement biodégradable semble raisonnable. Les résultats sont satisfaisants (figure 5- 8,
figure 5- 9 et tableau 5- 4) et montrent que S, n’interfere que trés faiblement avec Sg,
permettant ainsi de pouvoir caractériser la biodégradabilité d’eaux usées sur une large échelle

de rapports So/Xo.
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Figure 5- 8 Comparaison des cinétiques respirométriques expérimentales et simulées avec ASM3z_S2 et
les paramétres de la article 2 fixés. Les dilutions (Veau usée :V boue :Veau minérale) sont 25 :100 :350
(cercles), 25 :50 :350 (triangles), 25 :15 :350 (+) et 0 :15 :350 (x).
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Figure 5- 9 Comparaison des données de DCO expérimentales et simulées avec ASM3z_ S2 et les
paramétres de la article 2 fixés. La dilution (Veau usée :V boue :Veau minérale) est 180 :2.1 :2300
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Echantillon #1 Echantillon #2
Ksto2 Ks, S S, Xu S S: Xu J
0.0056 0.01 80.8+1.2 54.3+1.0 5501 45.8+1.3 26.1+0.9 486+1 454
+0.0002

Tableau 5- 4 Paramétres optimisés et variables initiales avec le modéle ASM3z_S2

5.4. Conclusions

Une méthodologie pour caractériser la biodégradabilit¢ de la DCO dissoute dans les eaux
usées a ¢té mise en place dans ce travail. Le jeu de parametres établi lors de la modélisation
de la dégradation de 1’acétate avec ASM3z est utilisé en ajoutant un compartiment plus
lentement biodégradable de matiére organique dissoute (noté S2) dans le modele devenu
ASM3z S2. Ce modele est testé sur une large échelle de rapport S¢/Xo en vue de I'utiliser
ensuite sur les eaux du continuum (réseau d’assainissement / station d’épuration / milieu

naturel récepteur).

6. Caractérisation de la biodégradabilité des eaux usées sur le
continuum
La méthodologie développée précédemment pour déterminer les différentes classes de
biodégradabilité de la matiére organique dissoute est appliquée a une série d’échantillons
d’eaux usées, d’eaux traitées et d’eaux de riviere d’'un méme bassin versant.
Les résultats de ces expériences ainsi que leur modélisation sont décrits et discutés de maniére

complete dans la article 4 reprise en annexe.

6.1. Description du site et de I’échantillonnage

Les échantillons proviennent du bassin versant du Grand Morin, affluent de la Marne, et de la
Marne elle-méme. Ils ont été collectés en entrée et sortie de différentes STEP (dont les
caractéristiques figurent dans le tableau 5- 5), dans le Grand Morin et dans la Marne. Les
expériences ont été lancées le plus rapidement possible aprés collecte (i.e. une heure) pour

éviter la dégradation de la matiére organique avant les expérimentations.
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Station Type de traitement Type de réseau Coefficient de
charge
Bouleurs Boues activées, aération prolongée, 1000 EH’ en Réseau séparatif 0.75
mauvais fonctionnement au moment de
I'échantillonnage
Aulnoy Lagunage naturel, 180 EH Réseau mixte 0.45
Couilly Boues activées, aération prolongée, 15000 EH Réseau mixte 0.53
Guérard Boues activées, aération prolongée, 1000 EH Réseau séparatif 0.41

Tableau 5- 5 Stations d’épuration étudiées dans le bassin versant du Grand Morin

La méme boue est utilisée pour toute la série d’essais, elle est caractérisée par la variable Xy

(i.e. la quantité de biomasse qu’elle contient).

6.2.

Les écarts type estimés pour les diverses variables sont faibles (voir tableau 5- 6), ce qui
signifie que les variables optimales sont évaluées avec précision sous I’hypothese du jeu de
parametres qui est utilisé. Cependant, les graphes de résultats sont peu satisfaisants (voir
figure 5- 10). D’une part, les fortes consommationS en oxygene initiales sont mal simulées

par le modele et d’autre part, certaines simulations a faible teneur en DCO donnent des OUR

Optimisation avec le jeu de paramétres défini dans la article 3

croissants en début d’expérience.

S S2 Xh F
Couilly in 51.1+0.7 10.5+0.7 163.3+£0.9 0.44
Aulnoy in 148.3+1.2 41+£1.2 -id- 4.29
Couilly out 2.5040.11 7.87+0.15 -id- 0.06
Aulnoy out 6.44+0.21 16.85+0.23 -id- 0.08
RS 1.01£0.09 0.40%0.09 -id- 0.10
R6 1.00£0.13 0.66+0.13 -id- 0.03
R7 0 1.70+0.04 -id- 1.40
R8 0 2.07£0.04 -id- 091
Blanc de boue 2.0
Bouleurs in 124.1+£0.9 23.610.9 355+3.3 25.7
Guérard in 82.4+1.0 23.8+1.0 -id- 5.0
Bouleurs out 35.3+0.9 13.440.9 -id- 6.3
Guérard out 2.740.3 11.1£0.3 -id- 0.2
R1 2.10+£0.13 0.55+0.10 -id- 1.7
R10 1.7740.11 0.5440.08 -id- 2.8
R13 0 1.96+0.07 -id- 9.2
Blanc de boue 5.8

Tableau 5- 6 Résultats d’optimisation obtenus avec le jeu de paramétres défini dans la article 3
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Figure 5- 10 Exemples de résultats de simulations obtenues avec le jeu de paramétres de départ, pour
quelques échantillons caractéristiques. (a) Eaux usées traitées en entrée de la station d’Aulnoy, (b) eaux
usées en entrée de la station de Couilly, (¢) eaux de riviére, station RS, (d) eaux de riviére, station RS.

6.3. Discussion

Les parametres caractérisant le compartiment lentement dégradable (S2) ont été définis dans
la article 3 et a la différence des paramétres caractérisant le compartiment rapidement
dégradable (S), ils ont été obtenus a partir d’un nombre d’échantillons d’eaux usées dont on
ignore la représentativité. Nous avons donc procédé a de nouvelles évaluations des
caractérisations des eaux du bassin du Grand Morin en modifiant les valeurs des parameétres
kstoz. En revanche, 1’étude de I’impact de la variabilité de Ks; n’a pas été effectuée puisque la
valeur de Kg, est toujours tres faible comparée a celle de S2. Les résultats rassemblés sur la
figure 5- 11 montrent que pour de faibles valeurs de ksro, le partage entre S et S2 est bien

défini et indépendant de ksrop. De plus, I’information concernant la dynamique réelle de
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dégradation de cette fraction est trés faible dans les essais, ce qui explique que ksroz soit tres

peu sensible des lorsqu’il est assez faible.

N
o

0.8 7

0.6 T

0.4 7

Fonction colt

0.2 T

0.0
0.0001 0.001 0.01

Fraction de S au sein du compartiment
dissous dégradable

kST02

—— Aulnoy - out-°- R5 ->-R6
° R7 ° R8 Cout
= 8TTe T 250

N
o
|

o
(o]
1

T 200

o
»
1

T 150

<
~
1

T 100

Fonction colit

o
N
1

Fraction de S au sein du
compartiment dissous dégradable

o
o
|

0.0001 0.001 0.01 0.1 1
kSTO2

—=— Bouleurs - in —&— Guérard - in —5— Bouleurs - out —=— Guérard - out
~0-- R1 --0-R10 -0-R13 Colt

Figure 5- 11 Evolution du fractionnement entre S et S, en fonction de la valeur choisis pour kgro,. La
valeur kgro est de 0,261 h' dans ces simulations

En comparant les consommations en oxygene en fin d’expérimentation, nous avons mis en
¢vidence un probléme d’inhomogénéité de la boue entre les divers essais. En effet, deux
blancs réalisés a quelques heures d’intervalle présentent une consommation en oxygeéne
différente de 25%. Afin d’évaluer I'importance de ce probléme, le facteur de dilution de la
boue est testé a différentes valeurs pour les expériences notées R7 et R8. Les résultats (voir
tableau 5- 7) montrent que le fractionnement entre S et S2 est trés sensible a la quantité de

boue présente dans les essais.
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Des simulations supplémentaires ont été entreprises en optimisant les parameétres de la boue
pour chaque expérimentation, c’est a dire que toutes les dilutions sont supposées incertaines.
Les résultats sont rassemblés dans le Tableau 5- 8.

Pour certains échantillons, le modele ne parvient pas a simuler la valeur élevée de
consommation en oxygene initial. La respiration maximale est atteinte pour « Aulnoy in » et
la valeur de kgsro est trop faible, ce qui fait que Xy est optimisé a une valeur trés €élevée pour
compenser. A ’inverse, pour les échantillons de riviére, on a des quantités de biomasse
optimisées a des valeurs plus faibles que lorsque le taux de dilution était fixé. Le modéle et
ses paramétres ne parviennent pas a simuler les fortes consommations en oxygéne initiales et

compense sur 1’optimisation de la valeur de Xy.

Standard Dilu 38.5 Dilu 45

S S2 S S2 S S2

Couilly_in 51.1 10.5 47.8 13.9 49.5 12.2
Aulnoy_in 148.3 41 136.9 52.5 142.5 46
Couilly_out 2.50 7.87 1.78 8.60 2.14 8.23
Aulnoy_out 6.44 16.85 5.26 18.13 5.84 17.6
RS 1.01 0.40 0.31 1.07 0.72 0.67

R6 1.00 0.66 0.19 1.47 0.60 1.05

R7 0 1.70 0.32 1.34 0 1.68

R8 0 2.07 0.88 1.17 0 1.85

Tableau 5- 7 : Optimisation pour différentes dilutions : Dilu 38.5 = 38.5 ml au lieu de 50 pour les essais R7
et R8 dans les OUR finaux (quasi stabilités) sont plus faibles qu’attendus. Le rapport entre ’OUR final
mesuré et ’OUR attendu en fonction de POUR du blanc de la dilution de 50 ml est d’environ 38.5/50. Dilu
45, le taux de dilution de R7 et R8 a été porté a 45 ml.

S S2 Xh F

Couilly in 44.7 16.9 195 0.35
Aulnoy in 74.7 115 317 2.30
Couilly out 3.64 6.73 138 0.05
Aulnoy out 5.45 17.9 178 0.08
R5 0.75 0.64 171 0.01
R6 1.06 0.60 162 0.03
R7 0.68 1.00 131 0.06
R8 1.36 0.70 128 0.01
Blanc de boue

Bouleurs in 83.1+4.4 64.6+4.4 613 11.5
Guérard in 53.0+1.6 53.1+1.6 546 0.79
Bouleurs out 49.0+0.2 6.6+0.1 189 5.36
Guérard out 5.6+0.2 8.34+0.2 257 0.06
R1 1.27 1.32 406 0.01
R10 1.82 0.39 409 0.05
R13 0.97 0.96 264 0.05

Blanc de boue
Tableau 5- 8 Fractionnements obtenus en considérant qu’une boue d’activité indépendante de celle des
autres est utilisée pour chaque échantillon

Etant donnée que les consommations en oxygene sont beaucoup trop faibles en début d’essai
lors de certaines simulations, la représentativité de 1’acétate comme modéle des matiéres

organiques rapidement dégradables doit étre remise en cause. Des optimisations des
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paramétres liés a S (Ks et ksro) sont, par conséquent, effectués en plus de 1’optimisation des
valeurs initiales S, S2, O, et Xy. Les valeurs optimales de ksto et Kg sont 0.49+0.02 j'let
6.140.4 mg.L"

Les simulations (figure 5- 12) et les valeurs des fonctions colt sont satisfaisantes lorsque les

quantités de boues sont considérées indépendamment les unes des autres.
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Figure 5- 12 : OUR simulées pour les eaux d’entrée et de sortie des stations de Couilly et Bouleurs apres
ajustement des parameétres liés a S. Dans ces simulations, les quantités de boues sont considérées comme
indépendantes pour chaque essai, ce qui correspond a une quantité de biomasse initiale a caler également,
comme S et S2.

Role de la donnée CODR

Des tests ont été réalisés en modifiant les valeurs mesurées du CODR afin de mesurer
I’importance de ces données sur les estimations de S et S2. Les résultats (figure 5- 13)
montrent que S peut étre évalué en 1’absence de mesure de CODR dés lors qu’on peut

observer un palier pour la valeur de S. Le palier a été obtenu pour toutes les simulations..
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Figure 5- 13 : Propagation des erreurs liées a la DCOR. Illustration a partir de données de la station de
Couilly en entrée (a) et sortie (b). La ligne de pente -1 donne la valeur maximale possible pour la DCOB
(soit DCO - DCOR).

6.4. Conclusions

L’utilisation de notre protocole sur tout le continuum montre certaines limites. Idéalement et
pour répondre aux besoins de gestion intégrée des systémes d’assainissement, un protocole
homogene i.e. utilisant la méme méthodologie pour caractériser les eaux usées, eaux traitées
et eaux de riviere est indispensable pour caractériser la matiere organique du continuum. Nous
avons démontré, au cours de ce travail, la nécessité¢ d’utiliser ASM3 et de le complexifier en
ajoutant un compartiment de mati¢re organique (noté S2) pour simuler la biodégradation des
eaux usées. De plus, afin d’obtenir des résultats convenables en terme de simulation, il a été
nécessaire de recaler les parametres relatifs au compartiment de matiére organique rapidement
biodégradable (noté Sg) initialement calés a partir de 1’acétate comme substrat. Cependant, les
résultats sont trés dépendants d’une bonne évaluation de la quantité de biomasse injectée. Au
cours de ce travail Pactivité de la population bactérienne n’a pas été reproductible d’un
¢chantillon a un autre. Etant donné que les caractéristiques de biodégradabilité sont fonction
de la matiere organique elle-méme et aussi de la biomasse qui la dégrade, il est par
conséquent difficile d’obtenir des résultats homogenes et comparables d’un essai a un autre
avec une biomasse dont les propriétés physiologiques sont mal contrélées.

En optimisant la quantit¢ de biomasse dans chaque essai, des résultats satisfaisants sont
obtenus en terme de simulation. Ce type d’optimisation est classiquement rencontré dans la
littérature pourtant il ne permet pas d’obtenir des résultats comparables en terme de
caractéristiques de biodégradabilité pour divers échantillons.

Pour pouvoir effectuer ce type de comparaison, il est nécessaire de procéder a une étape
préliminaire de calibration de la biomasse, avant d’appliquer le protocole utilisé dans ce

travail.
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Chapitre 6 : CONCLUSIONS GENERALES ET
PERSPECTIVES






D’un point de vue qualité des eaux, la gestion intégrée du systéme d’assainissement (réseau
d’assainissement / station d’épuration / milieu naturel récepteur) permet d’optimiser le
traitement des effluents. En effet, connaitre la qualité des eaux sortant du réseau c’est
connaitre la qualité¢ des eaux entrant dans la station d’épuration et c’est indispensable a la
détermination des filiéres de traitement ainsi qu’a leur dimensionnement ; de méme connaitre
les objectifs de qualité du milieu récepteur permet de définir des normes de rejet en sortie de
station d’épuration, ce qui conditionne les choix des types d’ouvrage d’assainissement a
mettre en place en amont. Les mécanismes de la biodégradation sont globalement les mémes
dans les différents sous-systémes, cependant, les échelles de temps et les concentrations y sont
trés différentes et les méthodes de caractérisation de la matiére organique couramment
utilisées sont généralement adaptées a un seul sous-systeme. Or, les variables utilisées pour
caractériser les matieres organiques ne sont pas définies d'une maniére absolue, une variable
telle que "le rapidement dégradable" est typiquement définie en fonction de I'échelle de temps
de l'expérimentation (qui peut étre proche de celle du fonctionnement du sous-systéme
considéré). Ceci ne permet pas d’obtenir des données compatibles entre les différents sous-
systemes.

Ce travail est une contribution a la mise au point d’un outil de caractérisation de la
biodégradabilité de la matiére organique applicable sur tout le systéme d’assainissement dans
le but de répondre aux besoins de gestion intégrée de la pollution domestique urbaine.

Tout d’abord, l’acétate, substrat rapidement biodégradable, a été utilisé lors d’essais
respirométriques de type Xu et Hasselblad (1996). Une méthode d’optimisation, basée sur la
théorie du contrdle optimal, nous a permis de combiner de facon optimale mode¢le et résultats
des mesures respirométriques. De plus, une hypothése concernant le fonctionnement de la
boue qui est utilisée dans les essais, a été émise. En effet, apreés deux jours de vieillissement
sous aération et agitation, I’OUR de la boue reste constant, ce qui signifie que la boue atteint
un état d’équilibre. L hydrolyse d’un pool de matiére organique lentement biodégradable
issue de la mati€re organique présente dans la boue primaire a été introduite pour définir un
¢tat stationnaire non nul. L’hypotheése d’équilibre du systéme définit des relations entre
conditions initiales et parametres, et réduit, la dimension du probléme a optimiser.

ASMI a été testé avec cette méthodologie puis ce modele a été écarté tout particulieérement en
raison d’une valeur du taux de mortalité bactérienne trés €élevée. Ensuite, le choix du modéle
ASM3 en remplacement d’ASM1 s’explique par I'introduction du processus de stockage
intracellulaire qui est un phénomene important dans les procédés de traitement des eaux, par

exemple lors de la biodégradation de 1’acétate de nombreux scientifiques (Van Loosdrecht et
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al., 1997 ; Carta et al., 2001 ; Dircks et al., 2001) ont mis en évidence la formation de
composés de stockage tels que les polyhydroxyalkanoates (PHA). Avec ASM3, la valeur du
taux de mortalité bactérien est plus réaliste que celle obtenue avec ASM1 étant donné que la
décroissance de I’OUR aprés la phase de consommation rapide est due a 1’épuisement
progressif des réserves intracellulaires et non plus seulement a la mortalité bactérienne.

Ce travail nous a permis de caractériser la biodégradabilité du compartiment de matiére
organique directement assimilable par les bactéries et de caler une version adaptée d’ASM3
appelée ASM3z. ASM3z apporte une nette amélioration par rapport a ASM3 d’un point de
vue qualité des simulations grace a I’introduction d’une hypothése d’adaptation de Ia
biomasse en début d’expérience. Ce terme d’adaptation est rendu nécessaire par le fait que les
bactéries utilisées n’étaient pas adaptées a 1’acétate. Adapter la biomasse a ce substrat aurait
sans doute permis d’éviter d’avoir a ajouter ce terme mais aurait modifi¢ significativement la
population mixte.

Le passage de caractérisation d’un substrat simple comme 1’acétate a une eau usée présentant
plusieurs classes de biodégradabilité¢ a nécessité d’étoffer la méthodologie en y intégrant la
méthode de Servais et al. (1995). Celle-ci donne acces a la fraction biodégradable des eaux
usées pour de plus longues échelles de temps (CODB), elle a été appliquée avec succes sur
des eaux de riviere et des eaux du réseau d’assainissement. Le protocole expérimental a,
cependant, ét¢ modifié et validé : au lieu de conditions aérobies classiquement utilisées,
I’incubation est réalisée en conditions anoxiques (ajout d’un exces de nitrates dans les
réacteurs). Ce nouveau protocole permet de suivre un grand nombre de réacteurs en parallele
en raison de la facilit¢ de mise en place de la procédure expérimentale et évite les
inconvénients engendrés par le bullage (utilisation d’acide sulfochromique pour traiter I’air).
Ainsi nous avons un outil mathématique permettant de combiner les résultats des mesures
effectuées a I’aide des deux méthodes précédemment décrites.

Ensuite, nous avons validé cette méthodologie sur une large plage de conditions opératoires
1.e. nous avons testé¢ la robustesse du modele sur une large plage de rapport substrat sur
biomasse. En effet, la concentration en biomasse et en substrat varie beaucoup sur tout le
continuum et par conséquent la dynamique de biodégradation est différente selon le milieu
(station d’épuration ou riviere). Cette étape de validation nous a finalement conduit a utiliser
ASM3z modifié par I’ajout d’un compartiment de matiére organique dissoute (noté S2) plus
lentement biodégradable que Ss et conservant, toutefois, une dynamique similaire a celle de

Ss. L'introduction de S2 permet de tirer parti de la donnée de CODB.
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Enfin, ce modéle a été utilisé pour fractionner des eaux du continuum lors d’une seule et
méme optimisation, afin d'obtenir un jeu de parametres homogene. Nous avons montré que
forcer une biomasse homogeéne dans toutes les expérimentations donne de moins bons
résultats d’optimisation que laisser la biomasse libre (variable calée) pour chaque expérience.
Ceci est particulierement sensible pour les plus faibles concentrations de COD (riviére) ou le
signal se distingue faiblement du blanc. Il est donc trés important de parvenir a une excellente
homogénéisation de la biomasse utilisée et a une tres bonne évaluation des blancs. De fait, Il
reste & mettre au point un test de calibration de la biomasse avant d’appliquer la méthodologie
développée dans ce travail. Comme nous 1’avons fait au tout début de ce travail pour valider
la reproductibilité de I’activité de la boue, le test en question pourrait étre constitu¢ d’un suivi
respirometrique de la boue a différentes dilutions. Ces essais avaient montré une trés bonne
reproductibilité avec un écart-type de pentes inférieur a 5%. Une autre possibilité consiste a
utiliser des boues provenant d’une culture stabilisée, cette derni¢re option alourdit cependant
le protocole expérimental. Ceci montre que ce travail est tout a fait applicable sur le
continuum a condition de prendre bien soin de valider ’activité de la biomasse lors de tests
préliminaires.

Pour les eaux plus chargées, la procédure d'optimisation, si on laisse la biomasse libre, tend a
améliorer l'ajustement en modifiant, parfois de maniére trés forte, la quantité de biomasse
initiale. Ceci semble d'autant plus important que la quantit¢ de COD introduite est ¢élevée.
Cette remarque traduit encore une imperfection du modéle, qui a été néanmoins nettement
amélioré par rapport aux versions initialement utilisées. Un probléme vient aussi du choix de
la méthode de Xu et Hasselblad (qui présentait des avantages, par ailleurs, en particulier de
pouvoir travailler avec des concentrations faibles en COD) qui ne permet pas d'atteindre des
COD tres forts. Il apparait donc nécessaire de mettre en place un protocole différent pour les
fortes concentrations en COD. Un systéme de réaération automatisé, lors d’expérimentations
avec une forte quantité de substrat rapidement biodégradable, permettrait de suivre le taux de
consommation en oxygeéne des bactéries. Ce nouveau protocole permettra aussi de faire varier
le ratio S/X en faisant varier non seulement la quantité de biomasse initiale comme cela a été
effectué¢ dans ce travail mais aussi la quantit¢ de substrat rapidement biodégradable. Ce
dernier point améliorera 1’optimisation des valeurs des parameétres du modele dans le sens ou

les conditions opératoires sont plus proches de la réalité.
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Abstract

The biodegradability of water samples is usually estimated with bioassays under oxic
conditions. In order to overcome some of the drawbacks linked to the incubation of the
samples in aerobic batches, a new protocol is proposed and tested, which is based on an
organic carbon (OC) balance after a 45 days incubation under anoxic conditions. The
biodegradable fractions of organic matter obtained with the anoxic protocol are slightly lower
than those obtained under aerobic conditions. Several possible reasons for a systematic
underestimation of the biodegradable organic matter under anoxic conditions are evaluated
and discussed : a reduced microbial metabolic potential, significantly reduced degradation
rates for the slowly biodegradable organic matter, an additional production of refractory
organic compounds during the incubation, or the inhibition of the recycling of the organic
matter stored in bacterial biomass. Nevertheless, the 7% difference observed on the
biodegradable total OC estimations keeps low enough so that the anoxic protocol can be

proposed as a convenient alternative to the aerobic one.
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Introduction

The biodegradable fraction of organic carbon (OC) is of importance both in natural waters
and in wastewaters. In natural aquatic systems, the biodegradable OC controls bacterial
activity and thus oxygen consumption; in wastewaters only the biodegradable fraction of OC
can be removed by biological treatment as activated sludge. The estimation of the
biodegradability is usually performed with bioassays in oxic conditions (biochemical oxygen
demand, for example). However, as the denitrifying process deserved growing attention in
wastewater treatment, anoxic bioassays based on nitrate consumption were proposed for

estimating the biodegradable organic matter (Kristensen et al., 1992).

Servais et al. (1995) proposed a simple procedure based on carbon balances to estimate the
biodegradable fraction of DOC and POC in batch experiments. This procedure was
successfully applied to study the biodegradable fraction of organic matter in samples collected
in sewers (Seidl et al., 1998), in raw and treated waste waters (Servais et al., 1999b, Tusseau-
Vuillemin et Le Réveillé, 2001) and in natural waters (Servais et al., 1995).

In this procedure, the sample is incubated during 45 days under aerobic conditions.
Therefore, the batch is intermittently oxygenated by air bubbling and any carbon
contamination through the aeration is avoided by letting the air previously bubble in two
successive bathes of sulfochromic mixture and distilled water. This procedure of air bubbling
is not very convenient as it requires to use dangerous sulfochromic acid and does not allow to
manage in parallel a large number of samples. In this paper, we explore an alternative way of
performing those biodegradation incubations under anoxic conditions, i.e. based on
denitrification process. This procedure would allow to avoid the air bubbling and its

drawbacks.
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Material and Methods

Samples collection.

Eighteen samples were collected from either raw wastewaters (12 samples from 9 wastewater
treatment plants of various size and type of process), treated wastewaters (2 samples from one
activated sludge wastewater treatment plant) and river waters (4 samples from 4 rivers
exposed to different levels of urban pressure). After collection and before the beginning of the
analysis, special care was taken to keep the samples refrigerated (T<4°C) to prevent an early
biodegradation. In order to avoid any organic contamination, all material was carefully rinsed

with a sulfochromic mixture or decontaminated by combustion (4 hours at 550°C).

Dissolved and particulate organic carbon Analysis.

Water samples (30 to 100 mL, depending on the turbidity) were filtered through pre-
combusted (4 hours at 550°C) fiberglass filter (Whatman GF/F). DOC concentration was
determined on the filtrate with either a Dorhman DC 180 total carbon analyser (UV persulfate
oxidation of organic carbon followed by infrared spectrophotometric detection of the
produced CO) or a OI-Analytical 1100 total carbon analyser (similar principle but hot
oxidation without UV). With both apparatus, the accuracy of DOC determinations was
approximately 0.05 mgC.L"'. Triplicates were performed for each sample. POC was
determined on several pieces stamped out of the filter (Seidl et al., 1998). The organic matter
retained on the filter was oxidized by catalytic combustion and the carbon dioxide produced
was analyzed using the same detector as for DOC measurements. The accuracy of POC
determination was approximately 0.05 mgC.L™". Triplicates at least were performed for each

sample.

Biodegradable dissolved and particulate organic carbon (BDOCy; and BPOCo; BDOCyo;3
and BPOCyp;3).

BDOCgp; and BPOCp, were determined according to Servais et al. (1995). The samples (at
least 250 mL) were incubated at 20°C +/- 0.5°C in the dark during 45 days. They were
intermittently oxygenated by air bubbling to maintain aerobic conditions, and continuously
agitated. In order to avoid carbon contamination through the aeration, air was previously
bubbled in two successive bathes, the first of sulfochromic mixture and the second of distilled
water, before injection to the batch. Under these conditions, the DOC concentration in a

MilliQ water reference batch was shown to keep lower than 0.4 mg C.L™ after ten days of
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incubation (Le Réveillé and Tusseau-Vuillemin, 2000). Sub-samples were collected in the
batch at the beginning and at the end of the incubation and analysed for dissolved and
particulate organic carbon. BDOCp, and BPOCg, were determined as the difference between
the concentrations of DOC and POC, respectively, at the beginning and at the end of
incubation. Previous experiments have shown that, by the end of 45 days of incubation, DOC
and POC had reached stable values that are defined as the refractory part of dissolved and
particulate organic carbon (Servais et al., 1995). The biodegradable total organic carbon
(BTOC) was calculated as the sum of BDOC and BPOC. The average difference between
BDOCg,, BPOCp; and BTOCq, duplicates was estimated during previous experiments to
amount less than 5% (Le Réveillé and Tusseau-Vuillemin, 2000).

BDOCyo3; and BPOCnos were determined with the same procedure as BDOCp, and BPOCg;
excepted that the incubation was performed at 20°C under anoxic condition. A few mL of a
concentrated Na-NOs solution (100 gN.L™") were added to the samples so that nitrate
concentration could be considered non-limiting for the biodegradation of organic matter in
denitrifying conditions. At the beginning of the incubation, nitrogen gas was bubbled into the
batch during a few minutes in order to remove any trace of dissolved oxygen. N, gas was also
passed over the liquid before closing of the vessels in order to prevent O, introduction from
the overlying gas during the incubation. This procedure was followed every time the vessel
happened to be opened during the incubation. Sub-samples were collected in the batch at the
beginning and at the end of the incubation and analyzed for dissolved and particulate organic
carbon.

In some occasions, additional sub-samples were also collected in both anoxic and oxic
batches and analyzed during the incubation in order to study the kinetics of the organic matter

biodegradation.

Results and discussion.
The organic carbon concentrations measured in all the samples span over a wide range of

concentrations (Table 1), reflecting their various origins. The biodegradable fractions
measured either under oxic or anoxic conditions in these samples display also a great
variability, being very small in river waters, intermediate in treated wastewaters and much

more important in raw wastewaters.
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Table 1. Organic carbon concentrations measured in the samples, expressed in mgC.L™.
Initial characterization, biodegradable fractions as obtained from oxic and anoxic
procedures.

Initial characterization Biodegradable fractions Biodegradable fractions
(oxic conditions) (anoxic conditions)
DOC POC TOC |BDOCy, BPOCo, BTOCq,|BDOCnos BPOCnos BTOCho0s
21.9 18.2 4041 16.7 8.0 24.7 13.4 10.2 23.6
25.2 65.6 90.8 15.8 37.2 53.0 15.9 335 49.4
21.1 56.0 77.1 14.3 394 53.7 14.3 30.8 45.1
29.7 1449 1746 | 241 108.7 132.8 21.1 109.3 130.5
824 511.1* 593.5*| 73.6 442.8* 516.4*| 62.4 4104*  472.8*
73.1 535 126.6| 63.1 325 95.6 52.5 225 75.0

Wastisvvziters 445 73.6 118.1 35.3 36.4 71.7 26.5 45.8 72.3
20.7 211 418 15.7 14.7 30.4 141 9.0 23.1
57.8 101.9 159.7 49.3 73.1 122.4 39.3 70.9 110.2
35.2 319 671 30.8 7.2 38.0 22.2 10.0 32.2
73.5 924 165.9 66.8 60.9 127.7 56.3 504 106.7
10.6 66.8 77.5 59 55.7 61.6 5.1 50.3 554
Treated 9.7 10.1 19.8 5.8 4.3 10.0 54 41 9.5
wastewaters  10.3 7.4 17.7 6.0 0.6 6.5 4.9 2.3 7.2
31.2 23.5 23.7
8.9 1.1 3.0
River waters 7.9 1.0 3.0
5.2 172 224 1.1 4.4 55 1.0 2.7 3.7

*These exceptionally high data were not included on the graphs, nor used for regressions.
However, the ratio between anoxic and oxic biodegradable fractions are highly similar to the
other ones.

BDOC, BPOC and BTOC concentrations resulting from an oxic incubation were plotted
against those obtained under anoxic conditions (Figure 1). Very significant correlations were
obtained between both estimations, the regressions expressing a slightly but significantly
lower estimation of the BDOC, BPOC and BTOC concentrations (respectively 17%, 7% and
7%) under anoxic conditions (slopes < 1; a < 0.05). These data show that anoxic incubations
can be used for the determination of BDOC and BPOC within the precision range mentioned

above.
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Figure 1. Comparison of BDOC (a), BPOC (b) and BTOC (c) obtained either under oxic or

. .. . -]
anoxic conditions, all expressed in mgC.L™".

80 120
a)

100 -

D
o
L
@©
o

BPOCnos3 (mgC.L™")
3

BDOCnNo3(mgC.L™)
S
5

N
o
L

20 4

01

0 20 40 60 80 0 20 40 60 80 100
-
BDOCo, (mgC.L") BPOC,, (mgC.L")

120

140

120 4

100 4

80

60 -

BTOCnos(mgC.L™)

40 |

20 4

0 26 4‘0 6‘0 8‘0 1 60 1 éO
BTOCo; (mgC.L-1)

Indeed, substrates microbial availability in natural waters is generally believed to be reduced
under anoxic conditions, since many enzymatic processes (typically those catalyzed by
oxygenases) cannot be activated (Zehnder and Colberg, 1986) and the full metabolic potential
of an aerobic culture may no longer be available under anoxic conditions. It might also
happen that some very stable compounds (such as lignins or aliphatic structures) need a
chemical oxydation prior to their biodegradation. However, Bastviken et al. (2001), recently
observed in lake water cultures under carbon-limited conditions that the availability of
dissolved organic matter under anoxic conditions was equal to (or even greater than) that
under oxic conditions. The fact that the microbial availability of organic matter is the same
under oxic or anoxic conditions has long been admitted in the case of wastewaters submitted
to an activated sludge (Van Haandel et al., 1981) and this statement actually provides the

basis for the wastewater treatment numerical modeling (Henze, 1986). However, most of
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these earlier studies are based on bacterial growth measurements, the precision of which

cannot be considered better than 10%.

Figure 2. Raw wastewater DOC (a), POC (b) and TOC (c) kinetics of biodegradation during
oxic (black triangles) and anoxic (empty squares) 45 days incubations, all expressed in

mgC.L'I
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No clear agreement is found neither in the literature on the comparison of the organic matter
degradation rates under anoxic or oxic conditions. According to Dold, (1980) and S6zen et al.
(1998), both the rates of hydrolysis of slowly degradable organic matter and of bacterial
uptake of readily biodegradable substrate of wastewaters were reduced under anoxic
conditions. We observed a similar tendency on several kinetics records, a representative
example of which is given in Figure 2. Conversely, Lee (1992) reported that the intrinsic
degradation rates of organic matter from natural waters were similar under oxic or anoxic
conditions. In the example of Figure 2, the delay clearly appeared on the initial phase of POC
anoxic kinetics but was equalized by a period of ten days. DOC initial kinetics exhibited a

minor difference, which increased by the end of the incubation.
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Beyond the initial availability of the organic matter or its degradation kinetics, the difference
between the 45 days balances could arise from an additional production of refractory organic
matter during the anoxic incubation. Two main pathways are discussed here-below. The
anoxic regime is likely to induce the decay not only of the heterotrophic bacteria that are not
capable of adapting to anoxia, but also of most of the bacterial grazers. Firstly, the decay of
40-60% of the initial biomass in wastewater in anoxic conditions (percentages according to
Kristensen et al., 1992) can produce a significant amount of organic matter, since the whole
initial biomass is expected to be less than 10% of the BTOC in wastewater (Seidl et al., 1998,
Servais et al., 1999a) or up to 20% of the biodegradable COD (Henze, 1992). However, this
decaying biomass produces partly degradable matter, and cannot totally account for the
difference between BTOCp, and BTOCyos3. Secondly, a reduction of the grazing pressure
under anoxic conditions could considerably slow down the recycling of the organic matter
stored in the biomass. Under such a reasonable hypothesis, the behavior of the biomass
produced during the degradation process would also be significantly different under oxic and
anoxic situations. Bacterial growth yields found in the litterature greatly vary (from 0.2 e.g.
by Servais and Garnier, 1993 to 0.67 for Henze et al., 1986), depending on the techniques and
on the conceptual definitions. Taking a consensual value of bacterial growth yield equal to 0.4
means that 40% of the biodegradable organic matter is temporarily stored as bacterial
biomass. Its further recycling relies on various bacterial mortality processes, among which the
spontaneous lysis and the grazing. Whenever this latter process is partially inhibited, part of
40% of the biodegradable organic matter would be kept in the system as bacterial biomass
instead of being respired and further recycled, then only a small change in the grazing
pressure could account for the observed 7% difference between oxic and anoxic conditions.
Lee (1992) and Cole and Pace (1995) argue that this reduction of the grazing pressure is
responsible of the preservation of organic matter in anoxic sediments. Our data suggest that

this process could induce up to 7% preservation of BTOC during a 45 days incubation.

Conclusion.

An alternative method for the measurement of the biodegradable fraction of organic carbon in
water samples has been proposed, based on the carbon balance resulting of a 45 days anoxic
incubation. The greatest advantage of this method is that it does not require a continuous
aeration of the batches. When tested on a variety of water samples, this method is shown to

under-evaluate by 17 %, 7 % and 7% the fractions of biodegradable dissolved, particulate and
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total organic carbon respectively, as compared with the results obtained with a similar aerobic
incubation. One hypothesis for this lower biodegradability might stand in the reduced
metabolic potential of aerobic microbes facing anoxic conditions and a reduced bioavailability
of substrates. Another hypothesis is that the recycling of bacterial biomass (mainly through
grazing) would be inhibited under anoxic conditions, leading to an increased preservation of
organic matter as bacterial biomass. Nevertheless, the 7% difference observed on the
biodegradable total organic carbon estimations keeps low enough so that the anoxic protocol

can be proposed as a convenient alternative to the aerobic one.
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Abstract

Experiments were conducted to revisit the degradation of acetate by Waste Water Treatment
Plant (WWTP) sludges. Their design allowed to minimize the number variables (initial
conditions) to determine, while considering variable S/X ratio (substrate over biomass) to
improve the quality of the estimated set of parameters. A methodology w