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Résumé

La mesure de la matiére organique biodégradable (MOB) présente un réel intérét pour le suivi de
l'efficacité des filiéres de traitement et la maitrise de la reviviscence bactérienne dans les réseaux de
distribution. Elle est réalisée 2 I'aide de tests biologiques basés sur l'inoculation d'échantilions d'eau par
des micro-organismes . Une étude méthodologique portant sur la signification de la mesure du carbone
organique dissous biodégradable (CODB) et la comparaison de différentes techniques d'évalation de Ia
MOB a montré que:

- pour une technique donnée, la valeur de CODB mesurée dépendait des conditions expérimentales
appliquées (i.e. quantité d'inoculum, aération, durée d'incubation).

- les résuitats de mesure du CODRB étaient différents selon que l'on utilisait un inoculum fixé cu en
suspension, cependant les valeurs obtenues par les deux méthodes étaient bien corrélées.

- la comparaison des valeurs de CODB et de COA a conduit dans 60% des cas & des résultats
concordant , avec une équivalence de 90-140 ug C eq. acétate/ mg de CODB.

- le CODB a prédit & 90% le potentiel de recroissance d'une fiore naturelle mixte avec un rendement
de croissance de 1,7 x 10° cellules/ mg de CODB.

Au cours des traitements d'oxydation par 'ozone seul ou coupi¢ au peroxyde d’hydrogéne (0,45 g H,0,
/ g O3) ou & un catalyseur d'oxyde de titane, I'optimum de formation de CODB a été obtenu pour des
taux de traitement intermédiaires (0,5 -1 mg O5/ mg COD) et pour des temps de contacts courts (5 -10
min.). L'oxydation catalytigue a conduit 2 une augmentation modérée de CODB par suite d'une

minéralisation plus poussée des composés organiques.

Des observations de terrain menées sur un réseau de distribution ont montré que la recroissance
bactérienne était gouvemée par trois parametres clés qui sont la température de I'eau, la concentration
en résiduel de chiore et la teneur en matiére organique biodégradable. il a été possible de prédire la
qualité bactériologique de I'eau et la consommation de CODB le long du réseau grace a des modéles
de régression linéaire multiple, intégrant respectivement les paramétres température - résiduel de
chiore et température - concentration de CODB dans 'eau en sortie d'usine de potabilisation.

La reviviscence bactérienne s'est accompagnée de l'apparition de coliformes sur certains sites du
réseau de distribution. L'observation de ces germes a été associée le plus fréquemment a des
températures de l'eau supérieures & 15°C, & des consommations de CODB supérieures & 0,15 mg/l, a
des logarithmes de dénombrements bactériens par microscopie en épifluorescence supérieurs 3 5,2 et
a des résiduels de chiore inférieurs & 0,10 mg/l. Il a été possible de graduer le risque d'apparition des
coliformes par comptabilisation des dépassements de seuils critiques pour ces quatre parametres,
correspondant & des fréquences croissantes d'isolement de ces germes dans le réseau. Ce modéle de
risque (AL COL) peut s'avérer un outil efficace dans la maitrise de la qualité bactériologique le long
des réseaux de distribution. En effet, tout réseau présentant des risques élevés devrait faire I'objet de

mesures immédiates de chloration afin de réduire ces risques et éviter I'apparition des coliformes.
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Introduction

Afin de faire face a I’augmentation des besoins en eau potable, les eaux de surface sont de
plus en plus utilisées pour la production d’eau de boisson. Ces eaux de surface sont
naturellement constituées de composés minéraux et organiques ainsi que d’éléments vivants
(micro-organismes, animaux et végétaux). Outre ces constituants, viennent s’ajouter des
pollutions urbaines (rejets de stations d’épuration), industrielles (polluants organiques ou
inorganiques) ou agricoles (engrais, produits phytosanitaires). Du fait de la présence de ces
éléments indé€sirables, une eau de surface doit subir un traitement préalable avant sa
consommation. Ce tfaitement doit fournir une eau dite potable, c’est a dire conforme a des
normes en vigueur. Ces dispositions réglementaires s’appliquent a différents parametres
organoleptiques, physico-chimiques et microbiologiques ainsi qu’a la présence de substances

indésirables et toxiques.

Les traitements de 1’eau ont initialement fait appel a l'usage du chlore en tant qu’agent
oxydant et désinfectant, par la suite il a ét€ associ€ a diverses phases de traitement
(floculation, coagulation, décantation et filtration). Méme si le role bénéfique du chlore est
incontestable (traitement des goits, odeurs et couleurs, élimination de composés minéraux
comme ’ammoniac, prévention de la croissance algale et bactérienne dans les unités de
traitement et dans les réseaux de distribution) et son coiit restreint, son utilisation a ét€ remise
en cause lors de la mise en évidence de la formation de trihalométhanes (THM) aux
propriétés mutagénes, par réaction avec la matiere organique de I’eau. La présence de
matiere organique dans I’eau cause de nombreux problemes, entre autres, elle est a 1’origine
de colorations, de goiits, d’odeurs, et de la consommation de chlore s’accompagnant de la
formation de THM. Sa fraction biodégradable est, par ailleurs, responsabie de la recroissance
bactérienne dans les réseaux de distribution. Les traitements biologiques (dans lesquels la
suppression de la pré-chloration a permis le développement et I’activité de micro-organismes

dans les filtres) ont ét€ développés afin de réduire la quantit€ de matiere organique et de



satisfaire aux normes de potabilité concernant les concentrations de THM. Ils mettent en
oeuvre des traitements d’oxydation par I’ozone suivi d’une étape de filtration sur charbon
actif en grain. L’ozone provoque une augmentation de la biodégradabilité de la matiere
organique, une partic de celle ci est ensuite éliminée par filtration biologique. Le chlore est
alors utilisé au stade final du traitement. L’utilisation des filieres biologiques a permis un
progres dans la qualit€¢ de l’eau produite (élimination de certains micro-poiluants,
amélioration du goiit et de I'odeur, réduction de la demande en chlore et des sous produits de
désinfection, réduction de la teneur en matiére organique biodégradabie). En fin de traitement
I’eau satisfait généralement aux normes de potabilit€. Cependant il est difficile de maintenir
la stabilité chimique et biologique de I’eau au cours de sa distribution, et principalement dans
les parties terminales des réseaux de distribution, ol I’eau séjourne longtemps dans les
canalisations. La reviviscence bactérienne, largement favoris€e par un excés de matiere
organique biodégradable, constitue la base d’une chaine trophique pouvant aboutir au

développement d’organismes supérieurs indésirables.

Produire une eau de bonne qualité implique en partie, une réduction de la teneur en matiere
organique de l’eau et notamment de sa fraction biodégradable. A I’heure actuelie, les
problemes li€s i la matiere organique biodégradable (MOB) concernent les aspects suivants:

- sa mesure: elle n’est actuellement possible qu’a partir de tests biologiques basés sur deux
concepts, le carbone organique assimilable (COA) et le carbone organique dissous
biodégradable (CODB). Ces tests reposent sur le suivi de la croissance bactérienne ou de la
décroissance de la concentration en carbone organique dissous (COD) dans un échantilion
d’eau incubé en présence de souches bactériennes pures ou d’une flore naturelle mixte.

- son contrdle au cours des différentes étapes de potabilisation de 1’eau afin d’optimiser les
traitements, de tester 'efficacité de nouveaux procédés et d’examiner la qualité des eaux
produites.

- son évolution le long des réseaux de distribution et sa relation avec la recroissance

bactérienne.



Notre €tude a eu pour objectif d’apporter quelques éléments de réponse aux problemes posés
par la matiere organique biodégradable de I’eau, tant au niveau de sa mesure, que de son
devenir au cours des traitements d’oxydation et dans les réseaux de distribution. Ce travail a

donc comporté€ trois parties:

+ la premiere partie (frude méthodologique) a porté sur la signification de la mesure de
carbone organique dissous biodégradable. Afin de mieux maitriser la technique utilisant un
inoculum fixé, développée dans notre laboratoire, nous avons examiné l’influence des
différentes conditions expérimentales susceptibles d’affecter le résultat. En outre, les valeurs
de CODB obtenues par cette méthode ont €t€é comparées a celles obtenues par d’autres
techniques d’évaluation de la matiere organique biodégradable. Par ailleurs, il nous est
apparu important d’établir la relation entre les concentrations de CODB et les maxima de
croissance de souches bactériennes pures ou d’une flore bactérienne mixte provenant du
milieu naturel. Cette approche a permis d’apprécier si une mesure de CODB traduisait

fidelement le potentiel de recroissance bactérienne d’une eau.

* La deuxiéme partie du travail (érude de laboratoire) a concerné les effets de 1’oxydation
par 1'ozone (soit seul, soit couplé au peroxyde d’hydrogeéne ou a un catalyseur) sur
I’augmentation de la biodégradabilité de la matiere organique. L’idée selon laquelle 1’ozone
provoque une augmentation de la quantit¢ de matiere organique biodégradable n’est pas
nouvelle. Cependant peu d’études, a notre connaissance, présentent une approche
systématique de la question (effet de la dose d’oxydant et effet du temps de contact sur la

quantité de CODB formé¢ et de COD minéralisé€).

+ Finalement, la troisieme partie (érude de terrain) a porté sur le suivi de I’évolution de la
qualité bactériologique de I’eau et de certains parametres physico-chimiques (température,
résiduel de chlore, CODB) le long d’un réseau de distribution. Cette étude a permis de
quantifier la recroissance bactérienne et d’élaborer un modele d’alerte (AL COL) d’apparition

des coliformes sur les sites d’un réseau de distribution. Elle a €té basée sur le contrdle



hebdomadaire pendant un an, de la qualité de I’eau en sortie d’usine et sur différents sites
d’un réseau de distribution de la banlieue parisienne alimenté par I’usine de potabilisation de

Méry sur Oise.

Ces différents aspects ont fait 1’objet de sept projets d’articles qui vont étre successivement

présentés .



ChaBitre |

Mesure de la Matiére
organique biodégradable des
eaux

(Etude méthodologique)







1) Les différentes méthodes de mesure de la matiére
organique biodégradable des eaux.

La teneur en matiére organique des eaux naturelles varie en général de 2 a 10 mg/l (mesuré avec
un analyseur de carbone organique total), 90% sont sous forme de carbone organique dissous
(COD) et le reste sous forme particulaire (Thurman, 1985). A ce jour, personne n'a pu établir
une liste exhaustive de toutes les molécules constituant la matiére organique. La difficulté de
cette approche résulte (Block et Mathieu, 1991):
* De la grande complexité de la matrice organique (mélange de plusieurs centaines de
molécules simples et d'hétéropolymeres). Elle comprend, entre autres (Thurman, 1985):
- des substances humiques: elles sont révélées apres extraction sur résine micro-poreuse
XAD en milieu acide. Ces matiéres humiques, représentant environ 50% du COD se
divisent en deux fractions, les acides humiques (10% du COD) et les acides fulviques
(40% du COD).
-des acides hydrophiles: ils représentent la moitié des substances non retenues par la
résine XAD. Cette fraction serait essentiellement composée de sucres acides et d'acides
organiques simples ou polymérisés.
- des molécules identifiables par analyses chimiques spécifiques: elles regroupent l'autre
moitié des composés non retenus par la résine XAD. Ce sont des hydrates de carbone,
des acides aminés, des acides carboxyliques, des hydrocarbures et d'autres composés

organiques a I'état de trace.

» De la trés faible concentration de ces composés (nécessité d'étapes de concentration-

extraction plus ou moins sélectives).

* Des limites de I'analyse physico-chimique (techniques insuffisamment sensibles, longues a

mettre en oeuvre et nécessitant des égquipements trés sophistiqués).



La matiére organique se divise en deux fractions distinctes, l'une biodégradable et l'autre
réfractaire a la biodégradation. En I'état actuel de nos connaissances, la mesure de la fraction
biodégradable nécessite la mise en oeuvre de tests biologiques dont la séquence a pu étre
simplifiée comme suit (Mathieu, 1992):

- Pré-traitement du matériel et des échantillons d'eau (préparation de la verrerie, inactivation des
bactéries contenues dans I'échantilion...).

- Conditionnement de I'inoculum bactérnien (pré culture, stockage...).

- Inoculation et incubation des échantillons.

- Mesure d'un parameétre d'estimation de la biodégradation (production de biomasse,
décroissance du carbone organique dissous.. ).

- Expression des résultats (ug C équivalent acétate/l, mg C/1...).

Depuis ies travaux de Van der Kooij ef al. (1982), de nombreuses méthodes d'estimation de la
MOB dans les eaux, basées sur deux concepts le carbone organique assimilable (COA) et le

carbone organique dissous biodégradabie (CODB), ont été proposées (Huck, 1990)(tableau 1):

- Méthodes exprimant ia matiére organique biodégradable sous forme de COA.

L'inoculum peut €tre un mélange de souches bactériennes pures cultivées et pré-conditionnées
au laboratoire ( Van der Kooy ef a/.,1982; Van der Kooij and Hijnen, 1984; Kemmy ez a/.,
1989, Kaplan et al., 1993; Lechevallier et al, 1993) ou constitué de bactéries de
I'environnement (Stanfield and Jago, 1987). Le maximum de croissance bactérienne (N.max)
observé dans l'échantillon aprés incubation est enregistré (comptage de colonies, mesure de
I'ATP...) et converti en COA grace a des courbes de calibration établies en présence de

différentes concentrations d'un composé organique standard (acétate, oxalate...).

- Méthodes exprimant la matiére organique biodégradable sous forme de CODB.

L'inoculum est constitué de bactéries de I'environnement, en suspension (Servais et al., 1987)
ou fixées sur un support (Joret et Levi, 1986, Frias e al., 1992 Mogren et al.; 1990). Le
CODB est estimé par différence entre le COD initial de I'échantillon et le COD minimum observé

au cours de l'incubation.



Tableau 1: Méthodes de mesure de la MOB dans les eaux potables

— —— ’——-———_——_
AUTEUR TRAITEMENT B INOCULUM INCUBATION Paramétre EXPRESSION DES
de 'EAU MESURE RESULTATS
Van der Pasteurisation Cultures pures 20j. a15°C | UFC/ml COA calibration dans une
Kooij et al., Pseudomonas -|gamme étalon d'acétate de
1982 fluorescens P17 + sodium
Van der Spiritium NOX {pg C eq. acétatell)
Kooij and (P17+NOX)
Hijnen, 1984
Kemmy et al., Filtration Mélange de 4 6j. a20°C UFC/mi COA Calibration dans un
1989 especes : mélange de composés
Pseudomonas fl. + organiques
Curtobactenum + (Mg CH)
Corynebacternium +
1 espéce de type
carineforme
Stanfieid et Filtration Eau de riviére Jusqu'a ATP COA - facteur de
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2) Méthode de mesure du CODB utilisant un inoculum
bactérien fixé sur du sable.

Ce test biologique d’évaluation de la MOB, mis au point au laboratoire de microbiologie d’Anjou
Recherche, a d’abord été développé afin d’évaluer I’efficacité des différentes étapes de traitement de

potabilisation vis-a-vis de I’élimination de la matiere organique biodégradable (Joret et Lévi, 1986).

Apres description de cette méthode mettant en oeuvre des bactéries fixées sur du sable, nous avons
souhaité donner quelques informations sur la validité de cette technique, notamment en ce qui
concerne I’évolution des valeurs de CODB en fonction de la dilution d’échantillons d’eau de riviere

et du point de vue de la répétabilité de 1a méthode.

2.1) Description du test biologique.

Un échantilion d’eau de 300 ml est incubé en présence de 100 grammes de sable colonisé par une
biomasse vivante (en provenance d’un filtre a sable d’une station de potabilisation ne comportant
pas de pré-traitement au moyen d’un oxydant 2 effet rémanent). L’incubation est effectuée dans des
erlenmeyers 3 1’intérieur d’une enceinte thermostatée 2 20°C (+ 1°C) (Figure 1). Chaque dispositif
est aéré avec de I'air préalablement débarrassé de carbone organique par barbotage dans de ’ean
distillée. Le carbone organique dissous (COD) est mesuré au débﬁt de I'essai (CODi: COD initial
au début de I’essai) puis tous les jours au cours de Vincubation, au moyen d’un analyseur de
carbone organique (Figure 2). L’expérience est arrétée lorsque la valeur de COD mesurée a atteint
un minimum pendant trois jours consécutifs. Cette valeur minimale, correspondant au carbone
organique dissous réfractaire (CODR), est généralement atteinte aprés une semaine d’incubation
(Joret et Lévi, 1986). La quantité de carbone organique dissous biodégradable (CODB) est obtenue
par différence entre le CODi et le CODR.



alr flow-meter

Water sample

distilled water

air pump
s 6;5;;%:- Hilios - e i y . o e
Biological sand trap 1 trap 2
(100 g)

Thermostated room 20 £ 1°C

Figure 1: Détermination du CODB en présence d’un inoculum bactérien fix€ sur du sable.

COD (mg/I)
3.2

2.2+ CODR

Temps (jours)

Figure 2: Evolution du COD dans un échantillon d’eau de rividre.

2.2) Relation entre les valeurs de COD et de CODB dans des échantillons d’eau de

riviere dilués.

Les teneurs en CODi et CODB ont €ét€ mesurées pour 3 échantillons d’eau de surface purs (EB1:
CODi=3,24 mg/l; EB2: CODi=3,18 mg/l; EB3: CODi=5,60 mg/l) ou dilués (au 1/4, 1/2 et 3/4)
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dans de I'eau ultra pure (Millipore, systtme milli Q). La figure 3 représente la relation entre les
concentrations de CODi et de CODB mesurées dans les 3 échantillons d’eau de riviere dilués. Elle

indique une bonne corrélation entre ces deux parametres en fonction du facteur de dilution

(rEB1=0,998; rEB2=0,994; rEB3=0,998).

CODB (mg/!) (EB1 et EB2) CoDB (mg/1) (EB3) 3.5
1.4 7 3.
EB1 =~ ' @ EB2 '
(y-0.44x - 0,04) // (‘7)/ (y.0'41x - 0.11)
127 n-5;r:0,998 .7 n+5,r-0,994 13
//‘/‘, /'/ +///
3 i ' 42.5
1 /// P // - EB3
Ve /6 /,// {y=0,63x -~ 0,13}
o8y / - ne5; 10,998 ]2
0.6F Ve ' 41.5
e !
0 4 r /(;?/ ‘/,-' /,/ ;
e /,/'*
] s |
0.2 I’" o //‘Q/‘ 0.5
r ) 2
o i:w; : ! 1 ] | L i | i 0
0 0.5 1 1.5 2 2.5 3 3.5 4 4.5 5 55
CODi (mg/1)

Figure 3: Relation entre les valeurs de CODi et de CODB dans 3 échantillons d’eau de riviere
(EB1, EB2 et EB3) purs et dilués dans de I’eau ultrapure.

Ces résultats ont confirmé ceux observés par Joret et al. (1989a), pour lesquels le coefficient de
corrélation entre les valeurs de CODi et de CODB était de 0,999 dans le cas d’une série de 6
dilutions d’une eau usée (variation du CODi de 3,2 mg/1 2 64 mg/l).

2.3) Répéiabilité de la méthode.

La répétabilit€ de la technique a été étudiée sur 2 types d’eau: un échantillon d’eau de riviere (essai

réalisé en 4 exemplaires) et une eau ozonée (essai réalis€ en 3 exemplaires) (Tableau 2).
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COD:i CODB

moyenne c cv moyenne (o} cv

(mg/l) (%) (mg/1) (%)

Eau de riviére 3,12 0,05 1,67 1,50 0,15 10,03
Eau ozonée 1,53 0,02 1,14 0,81 0,03 3,85

Tableau 2: Moyenne, écart type (o) et coefficient de variation (C V) pour les valeurs de CODi et

de CODB enregistrées dans une eau de riviere (n=4) et une eau ozonée (n=3).

Les coefficients de variation sur les valeurs de CODi ont été faibles: de 'ordre de 1-2%. En ce qui
concerne les valeurs de CODB, les coefficients de variation enregistrés pour 1’eau de riviere et pour
I’eau ozonée ont €té respectivement de 10% et de 4%. Ces résultats sont satisfaisants pour un test
biologique.

Des résultats identiques ont été reportés lors de I’étude de la répétabilité des mesures de CODi et de
CODB (essai en 10 réplicats) pour une eau distribuée (CODi=1,17 mg/l; CODB=0,63 mg/l) et
une eau de riviere (CODi=2,84 mg/l; CODB=1,15 mg/l) (Joret et al., 1988). Pour ces 2 types
d’eau, les coefficients de variation des résultats de CODB ont été respectivement de 2,5% et de 5%.
Mathieu (1992) a trouvé des coefficients de variation un peu plus fort, de 11-13%, 12-13% et 14-
15%, respectivement dans le cas d’une eau de riviere (CODB=1 mg/l), d’une eau ozonée
(CODB=0,79 mg/l) et d’une eau distribuée (CODB=0,69 mg/l).

3) Situation du probléme et objectifs de I'étude.

La multiplicité des méthodes existantes d’évaluation de la MOB a soulevé diverses questions
concernant le type d’inoculum utilisé (souches pures ou flore naturelle mixte), le choix du

parametre du suivi de la biomasse bactérienne (comptage sur gélose, ATP,...), la sensibilité des
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différentes techniques utilisées, notamment pour des eaux potables, et la correspondance entre les

valeurs données par différentes techniques.

Face a cette probiématique, nous avons orienté plus particulitrement notre travail vers la
signification de la mesure de CODB déterminée par la technique mettant en oeuvre un inoculum de
bactéries fixées (Joret et Levi, 1986), et la comparaison des valeurs données par cette méthode 2
celles obtenues par d’autres techniques utilisant des inocula en suspension de populations
bactériennes naturelles (Servais er al., 1987) ou de souches pures de bactéries (Van der Kooij er

al., 1982; Kaplan et al., 1993).

Pour la technique mettant en oeuvre des bactéries fixées, utilisée dans notre laboratoire, nous avons
étudié I'effet des différentes conditions expérimentales susceptibles d’affecter le résultat: la taille de
I’inoculum bactérien, la pratique de 1’aération au cours de ’incubation des échantillons et la durée
de l'incubation. L’effet de ces différents parametres a aussi été mesuré en ce qui concerne la
technique mettant en oeuvre un inoculum de bactéries en suspension (Servais er al., 1987). Les
résultats obtenus par chacune des deux méthodes ont ensuite été comparés pour différents types

d’eau.

Finalement nous avons cherché a savoir si la mesure du CODB (déterminée en présence de bactéries
fixées sur du sable) traduisait fidelement le potentiel de recroissance bactérienne de 1’eau. Ce travail
a porté sur la mise en évidence d’une relation existant entre les concentrations de CODB et les
maxima de croissance de souches pures (Pseudomonas fluorescens P17, Pseudomonas fluorescens
P17 + Spirillum NOX) ainsi que d’une flore bactérienne naturelie mixte. Nous avons aussi établi

une correspondance entre les valeurs de CODB et de COA.
Ces différents aspects méthodologiques ont €té développés dans les deux projets d’articles qui

suivent: "Comparison of two techniques for measuring biodegradable dissolved organic carbon in

water” et " La mesure du CODB: un index du potentiel de reviviscence bactérienne des eaux".
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Abstract.

This article compared two methods for measuring biodegradable dissolved organic carbon

(BDOC) concentrations in water. These techniques consist of following the reduction of
dissolved organic carbon (DOC) in water samples incubated either for 30 days with
suspended bacteria or for 5 - 7 days with bacteria attached to sand particles. BDOC
concentration is the difference between initial and minimum DOC values.

The aim of this work was to assess the effect of operational conditions on the final BDOC
result. The role of inoculum size, incubation period and aeration were tested. Finally,
BDOC results obtained from these two methods were compared.

For BDOC determination using attached bacteria, the results showed that a sand:water ratio
of 100 g:300 mi allowed a rapid decrease in DOC concentration and an optimal
biodegradation of the organic matter. Results of BDOC measurements increased with
sand: water ratio, showing biosorption of a low fraction of DOC (0.10 - 0.20 mg DOC per

100 g of sand). Moreover, aeration accelerated the biodegradation process and increased
the BDOC results (linear relationship: BDOC ., serated = 0-72 BDOC . p0eq + 0.10; 1 =
0.90; n = 47).

For the BDOC determination using suspended bacteria, aeration had no effect on BDOC
values. However, for most of water samples, biodegradation was uncomplete after a 28 day
incubation period (depending on the water type). BDOC concentrations determined after 28
days increased by O - 125 % when incubation was extended to 85 - 120 days.

The estimation of BDOC concentration depended on the applied method. BDOC values
were higher when using attached bacteria (4 1 h'! aeration) (linear relationship: BDOC susp.
= 0.61 BDOC 4, -0.05; r = 0.93; n=30), probably resulting from a greater bacterial
diversity in biological sand than in river water inoculum, a higher biodegradation ability

for fixed bacteria than for suspended bacteria and a low DOC adsorption on sand biofilms.

Key words
Dissolved organic carbon (DOC) - Biodegradable dissolved organic carbon (BDOC) -

Bacteria attached to sand - Suspended bactena.
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Introduction.

The growth of bacteria in distribution systems in the form of a biofilm on pipe surfaces can
lead to the deterioration of water quality, including high bacterial concentrations, bad
tastes, odor or color, pipe corrosion and constitutes a food source for macroinvertebrates
(1, 2, 3, 4, 5). The concentration of biodegradable organic matter is important for bacterial
regrowth (6, 7) because organic carbon is utilized by the heterotrophic flora for production
of new cellular material and as a source of energy.

Several biological assays for the evaluation of the biodegradable organic matter content and
the regrowth potential of a water sample have been described (8). These biological tests are
based on 2 concepts: Assimilable Organic Carbon (AOC) and Biodegradable Dissolved
Organic Carbon (BDOC). The first to be developed (AOC) consists in foﬂowing bacterial
growth (Pseudomonas fluorescens P17, Spirillum NOX...) in a water sample. The
maximum growth, reached after a few day incubation period, is converted into units of
Carbon (pg C eq. acetate 1) by using growth yields of bacteria in known solutions of
organic molecules (9, 10). This concept of AOC had generated different methods
previously reviewed (8).

In the second approach, BDOC content represents the fraction of dissolved organic carbon
(DOC) which is assimilated and mineralized by the heterotrophic flora. The water sample
is incubated either up to 28 days with suspended indigenous bacteria or 5 - 7 days with
bacteria attached to sand particles (11, 12, 13, 14). BDOC corresponds to the decrease in
DOC content (measured with a total organic carbon analyzer) observed during the

incubation period.

BDOC determination using suspended bacteria .

The filtered water sample (on 0.2 um pore size filter) is seeded with mixed autochtonous
bacteria from surface water and incubated in the dark for 28 days at 20°C. BDOC can be
determined by two procedures (14). In the first one, bacterial biomass and mortality rate

are followed, then the integrated flux of mortality (F) during the incubation period is
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calculated and divided by the growth yield (Y) to give an estimate of BDOC
(BDOC=F/Y). This approach, very sensitive but also long, is used when BDOC levels are
very low. The second procedure is more simple. The decrease in DOC concentration is
followed until a plateau is reached and BDOC is the difference between initial and final

DOC values.

BDOC determination using bacteria fixed on sand .

This method is also based on the decrease in DOC concentration, but the water sample is
incubated at 20°C in aerated conditions in the presence of fixed natural bacteria. The
inoculum consists of a sand colonized with bacteria. Using such an abundant fixed flora
allows a rapid response (minimum DOC is reached after a few days incubation period) (11,
12, 13).

In experiments performed with colonized sands from different origins, it was shown that
DOC reduction kinetics varied, depending on the origin of the inoculum. However, for a
given water sample, the minimum DOC values were similar (i. e. independent of the
origin of the sand) (13). Block et al. (15) reported that indigenous mixed bacterial
populations can be used reliably as standard inocula for BDOC determination without

introducing excessive variability.

The experiments presented below were intended to assess the effect of parameters which
were likely to influence BDOC results. The effect of the inoculum size, the incubation
period and the aeration on the BDOC determination using either sand fixed or suspended
bacteria were tested. Finally, BDOC values obtained with sand fixed bacteria and

suspended bacteria were compared .

Material and methods.

The glassware was muffled for 4 hours at 550°C. The experiments were carried out on
river waters (River Seine, River Oise and River Mamne, France), partially treated waters
and distributed waters (Mery-sur-Oise, Choisy-le-Roi and Neuilly-sur-Marne treatment
plants, France). River and settled water samples were filtered (glass fiber prefilter,
Durieux, No. 28) to remove suspended particles. Sodium thiosulfate (0.1 ml of a 100 g I'!
sodium thiosulfate solution per 500 ml of water sample) was added to neutralize chlorine

residuals in distributed water samples.
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1) BDOC determination using bacteria fixed on sand.

BDOC determinations were performed using the method described by Joret et al. (11, 12,
13).

Preparation of the biological sand: the sand colonized with bacteria (biological sand) was
freshly sampled from the sand filters of a water treatment plant without a prechorination
stage. It was prewashed 10 times with about 3 1 of dechlorinated tap water then 3 times
with 1 1 of distilled water. The DOC content of the last washing water was measured and
compared with the DOC content of distilled water. The biological sand was considered
ready for use as inoculum when no detectable DOC was released by the sand. If released

DOC was detected, additional washings were performed.

Storage of the sand: a fraction of washed biological sand was stored in dechlorinated tap
water at room temperature. Before use, the colonized sand was rinsed 3 times with fresh

dechlorinated tap water (V:w ratio of approximately 3:1).

Methodology of the bioassay: the initial DOC (DOC ) of the water sample to be analyzed
was checked. 100 g of biological sand were weighed in a 500 mi-flask. The sand was
rinsed with 100 ml of water sample. Then 300 ml of water sample were poured gently into
the flask containing sand. The DOC of the water sample (in the presence of sand) was
checked again (DOC;). If difference between DOC,; and DOC; was less than 0.1 mg 11,
the test was begun by aerating the water sample (flow rate: 4 1 h-1) (Figure 1). If this
difference was higher than 0.1 mg 1, the biological sand was rinsed again with 100 mi of
the water sample. The initial DOC value (DOCi) was defined as the mean of DOCy and
DOC, values.

DOC measurements and BDOC calculation: the DOC content of the water sample
incubated with biological sand was measured daily until a plateau was reached. 20 m! of
water sample were filtered (Millipore, Durapore, polyvinylidene fluoride filter units,
diameter= 25 mm, pore size = 0.45 um; prewashed three times with 20 ml of distilled

water). The DOC concentrations were measured in duplicate by persulfate oxidation and
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IR detection (Dorhman DC 80; Ol 700, TOC analyzer). BDOC values were calculated

from the difference between initial and minimum DOC,

air flow-meter

% *\ Water sample o . o .

/ + \ (300 mD) - O - distilied water
. ) .O
o A I T A
N, T
/ PO ! i —/ )
Biological sand trap 1 trap 2 ‘d
(100 g) air pump

Thermostated room 20 + 1°C

Figure 1. Schematic diagram of the apparatus used to measure
BDOC concentrations with bacteria attached to sand.

2) BDOC determination using suspended bacteria.

The water sample (500 ml) was sterilized by filtration through 0.2 um pore size membrane
(polycarbonate membrane, Nuclepore, diameter=47 mm, rinsed with 500 ml of distilled
water then with 50-100 m] of water sample). Five ml of pre-filtered River Seine water
(polycarbonate membrane, Nuclepore, diameter=47 mm; pore size = 2um) was added as
inoculum. Incubation of inoculated samples was performed at 20°C + 1°C in the dark for
4 weeks (14). DOC measurements (performed after 3, 5, 10, 15, 23 and 28 days of
incubation) and BDOC calculation were done as previously. For some assays, the

incubation period was extended up to 85-120 days.

3) Epifluorescent counts.
Enumeration of bacteria was carried out by epifluorescence microscopy after acridine

orange staining. One ml of pure or diluted water sample was filtered (black polycarbonate
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membrane, Millipore, diameter=47 mm; pore size = 0.2 um). Bacteria held back on the
membrane were coloured for 10 min. with a 30 ug mil! acridine orange solution (Merck
ref. 1333). 20 microscopic fields (Leitz microscope, Dialux 20) were examined under UV

excitation (Orsam HBO 50 W). Results were expressed as bacteria ml! (Bact. ml-! ).

Results and discussion

The technique for measuring BDOC concentrations using sand fixed bacteria was originally
described with a sand:water ratio of 100g : 300 ml and under a 4 | h'! aeration regime (11).
In the method using suspended bacteria, water samples were inoculated with 1% (v/v) of
river water inoculum and incubated up to 28 days without any aeration (14). In order to
assess the effect of parameters likely to affect the result of BDOC measurement, BDOC
determinations were performed with either fixed or suspended bacteria under different
experimental conditions. These included increasing inoculum size, increasing incubation

time and changing aeration conditions.

1) BDOC determination using bacteria fixed on sand.

Effect of the inoculum size.

The decrease in DOC during the incubation period was followed for a river water sample
(River Qise: DOCi = 3.25 mg I'!) inoculated with different sand:water ratios (Figure 2).
The inoculum size affected the kinetics of DOC removal. For the lower sand:water ratios (5
g:300 ml to 50 g:300 ml), a rapid reduction in DOC concentrations was followed by a
stagnation of DOC values and then a second DOC decrease was observed. The stagnation
stage disappeared completely with a ratio of 100 g:300 ml and DOC decreased sharply to a
minimal value within 3 days. .

When the sand:water ratio increased, the minimal DOC value (corresponding to the
refractory dissolved organic carbon, RDOC) decreased, resulting in increasing estimations
of the BDOC concentration (Figure 2). The effect of the sand:water ratio on the measured

BDOC concentration was studied for different water samples (River Seine water:
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Figure 2: Kinetics of DOC reduction when river water (Qise)
was incubated with either a bacterial suspension or
increasing guantities of sand colonized by bacteria.

(41 b1 aeration)

DOCi=3.80 mg I'!; sand filter effluent: DOCi=2.87 mg I'!; ozonated water: DOCi=3.14
mg 1'; River Oise water: DOCi=3.25 mg I1) (Figpre 3). As previously observed,
measured BDOC concentrations increased with the sand:water ratio. The BDOC versus
sand: water ratio curves showed two distinct stages:

- when the sand:water ratio was low (lower than 10 g:300 ml), BDOC measurements
increased strongly with the inoculum size. It corresponded to 2 BDOC increase of 0.6, 0.3,
0.2 and 0.1 mg 1! for the River Seine, River Oise, ozonated water and filtered water
sample, respectively. A low ratio of 10 g:300 ml did not seem to be optimal for
biodegradation.

- when the sand:water ratio was higher than 10g:300 ml, estimated BDOC concentration
increased slowly and constantly with increasing ratios ( 0.10 - 0.20 mg per 100 g of sand).
This could be mainly the result of an adsorption phenomenon of organic molecules on the
sand biofilm.

However, these experiments did not allow an assessment of DOC adsorption that could

occur in the first stage of the curves.
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Figure 3: Effect of the sand:water ratio on the apparent
BDOC concentrations for different water types.

(4 1 h-1 aeration)

Sand:water ratio=0 : water samples incubated with suspended inoculum (river Seine, 1%).

Finally, a sand:water ratio of 100 g:300 m! which is commonly used, seems to be the most
appropriate to obtain a rapid response for BDOC determination while minimizing the

biosorption effect.

Effect of the incubation period.

After reaching minimum DOC concentration, considered as RDOC for BDOC calculation,
DOC values showed again an increase (Figure 2). This phenomenon was observed with all
studied water types and represented a DOC increase of 0.04-0.42 mg -1 (2-38%) over the
minimum DOC (average = 0.25 + 0.11 mg I'l; n=40) (data not shown). Bacterial lysis or
DOC desorption (16) could explain the DOC increase occurring when incubation of the

water samples was extended.

Effect of aeration conditions.

The effect of the aeration flow rate on measured BDOC concentrations was studied for
different water samples (River Seine water: DOCi=3.35 mg I!; ozonated water from
Mery-sur-Oise treatment plant: DOCi=3.14 mg 1!; ozonated water from Neuilly-sur-

Mame treatment plant: DOCi=1.73 mg I!; sand filter effuent from Neuilly-sur-Marne
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treatment plant: DOCi=1.53 mg !'!) (Figure 4). Measured BDOC concentrations were
raised when the aeration flow rate was increased up to 2 1 hl, The difference between
BDOC concentrations measured without aeration and those measured with an air flow of 2
1 h-! ranged from 0.05 mg I! (23 %) for the filter effluent, up to 0.55 mg I'! (92 %) for the
ozonated water sample from Mery-sur-Oise. With aeration flow rates higher than 2 1 h'l, no

effect of the air flow on measured BDOC concentrations was observed.

spoc (mg 1)

1.4
1.2+ X N ¥ %
1

0.4%
0.2 r———"‘—“‘_’_’-' P
o 5 1 3
G 2 4 8 16
air flow (1h1)
Water samples
—+  Ozonated (Mery) —+- Selne river
—+= Ozonated (Neulilty) —%= Filter Ef. (Neulilly)

Figure 4: Etfect of the air flow on the apparent BDOC
concentrations of a river water, a filter effiuent and
ozonated waters (from Mery and Neuilly treatment plants}

(fixed inoculum)

Moreover, BDOC measurements performed without or with a 4 1 h'! aeration in different
water samples (47 studied water samples) showed further evidence that aeration facilitates
the DOC removal (Figure 5). Only 5 samples had a BDOC content determined in aerated
conditions lower than the one obtained without aeration and, for all of them, the difference
observed between the 2 BDOC values was always lower than 0.10 mg I'!. Among the 42
water samples with a BDOC value measured in aerated conditions higher than the one
determined in non aerated conditions, 23 showed a difference between the two BDOC

values higher than 0.10 mg I}, with a maximum of 0.55 mg I-..
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Figure 5: BDOC concentrations for different water samples
incubated in aerated (4l h-1) or non aerated conditions
{fixed inoculum).

The effect of aeration seemed to be stronger when BDOC concentrations were high. Among
the 47 studied water samples, 27 had a BDOC concentration (aerated conditions) higher
than 0.80 mg I-t. For 66% of them, the difference between the BDOC values measured in
aerated conditions and the one determined withou; aeration was higher than 0.10 mg I'L
Among the 20 water samples with a BDOC concentration (aerated conditions) lower than
0.80 mg 1!, only 20% had a difference (BDOC . ;14 - BDOC ,,, aerateq ) higher than 0.10

mg 11

Finally, a significant correlation between BDOC results determined in aerated or non
aerated contitions was found (p=0.01) (Figure 5). The relationship was:

(1) BDOC op scrated = 0-72 BDOC ,erateq + 0.10 (r = 0.90; n = 47)

Aeration also had a positive influence on the kinetics of DOC degradation as shown by the
study of the incubation time required to reach the minimum DOC in aerated and non
aerated samples (Figure 6). Most of the aerated water samples reached their minimal DOC

value within 3 - 5 days (34 %) or 6 - 8 days (51 %). Non aerated samples needed a longer
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incubation period to reach their minimal DOC value (40 % within 6 - 8 days and 55 %
within 9 days and more). Mathieu (16) obtained similar results. This author reported that
for 400 BDOC measurements performed using bacteria attached to sand and in non aerated
conditions, 48 % of water samples reached a minimum DOC value within 8 days and 51 %

within 10 days or more.

o d
and more

g g. and more

With aeration (4 | h-1) Without aeration

Figure 6: Iincubation period to reach minimal DOC value for
different water samples (n=47) incubated in aerated (41 h™?)
or non aerated conditions (fixed inoculum).

Two hypotheses could explain the effect of aeration on the BDOC determination using
sand fixed bacteria:

- aeration may lead to a better homogenization of the water sample. The mixing of water
samples on sand allowed faster kinetics of DOC degradation. A method has been
developed including the circulation of the water sample on the sand inoculum (17). With
this technique, minimum DOC values were obtained within 1 to 5 days.

- aeration results in a higher oxygenation of the microbial flora which could enhance
bacterial activity. Without any aeration , the oxygen concentration could become a limiting

factor for the biodegradation of some organic substrates.
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A stripping of volatile molecules present in the water sample or resulting from bacterial
activity was unlikely, aeration showed no effect on BDOC values when water samples were

incubated with suspended bacteria under a 4 1 h -1 aeration (Table 1).

2) BDOC determination using suspended bacteria.

Effect of the inoculum size.
A sand filter effluent was seeded with increasing amounts of river inoculum (Figure 7).
Great differences in the inoculum size (0.04 to 5 %) only had a minor influence on .

maximum growth and measured BDOC value.

BDOC (mg ') Nmax (Epifiuorescent counts, Bact. mi-?)
2 F 1000000
0.9 i
0.6 £ 100000
- o
0.3 - i
0 - 10000

0.04% 5%

inoculum size (v/v)

.Figure 7: BDOC concentrations and maximum growth (Nmax)
for a filter effluent seeded with increasing quantities
of river water inoculum.

Effect of the incubation period.

The effect of the incubation period was studied on several water samples: sand filter
effluents (from a pilot plant: DOCi=2.72 mg I'!; from Mery-sur-Oise treatment plant:
DOCi=3.20 mg I'!), river water (River Seine water: DOCi=3.83 mg !!; River Oise
water: DOCi=3.22 mg I'!) and an ozonated water (DOCi=3.34 mg 1-!) (Figure 8). The
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influence of incubation time, when using suspended bacteria, was dependent upon the water
type or treatment. Biodegradation was mainly uncomplete after a 28 day incubation period
for the 2 sand filter effluents (these water samples were already submitted to a biological

treatment, the remaining biodegradable organic matter could be slowly biodegradable).

¥ eboc Susp. Inoculum (28 days} -] BDOC Susp. Inoculum
BDOC Fixed Incculum {85-120 daye)

BDOC (mglh)
2

1.5¢

-t
\
\

- | 7//

W | .
\B .

Sand Filter Sand tilter River Seine River Qise Ozonated
{Mery) {pilot)
Water samples

-
0.5 %

Nt

\
N
\
\

s

Figure 8: Influence of inoculum type (suspended
inoculum: Susp. Inoculum; Fixed lnoculum (4] h-laeration))
and incubation period on BDOC measurements.

BDOC concentrations determined after 28 days increased by 100 - 125 % when the
incubation time was extended to 85-120 days. For the two river water samples (River Seine
water, River QOise water), the increase in determined BDOC concentration beyond 28 days
was less pronounced (12 and 40%, respectively). For the ozonated water (containing easily
biodegradable organic matter (7, 11)), biodegradation was complete after 28 days of
incubation (no increase in the determined BDOC concentration was observed beyond 28

days).

Effect of aeration.

Three water samples inoculated either with fixed or suspended inocula were incubated with
or without aeration (Table 1). For these water samples, a 4 1 h-! aeration did not affect
BDOC values measured with ‘suspended bacteria, as opposed to the results obtained in the

presence of fixed bacteria.
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Table 1: BDOC values of water samples inoculated with fixed or suspended bacteria and
with or without aeration.

Water DOCi B D O C

sample (mg I} {(mg I
Fixed inoculum Suspended inoculum
41h! no 41 hl no
aeration aeration aeration aeration
Ozonated 3.10 1.17 0.60 0.43 047
water |
QOzonated 1.80 0.72 0.60 0.45 0.47
water 2
Settled 4.00 1.26 0.90 0.66 0.72
water

3) Comparison of BDOC values obtained with suspended or sand fixed bacteria.

Measured BDOC concentrations were always higher when using bacteria attached to sand
(4 1 h'! aeration) (Figure 8) (Table 1). For 30 water samples (river waters, partially treated
waters and distributed waters), BDOC concentration was determined by the method using a
suspended inoculum (28 day incubation period, no aeration) and by the technique using
sand fixed bacteria (4 1 h'! aeration) (Figure 9). A significant correlation (p=0.01) between
BDOC values obtained with a suspended or a fixed inoculum was found. The relationship

was.

()  BDOC g, = 0.61 BDOC g, -0.05 (r=0.93; n=30).

Intercalibration experiments between 2 laboratories (Université Libre de Bruxelles and our
laboratory) showed that BDOC concentrations determined using fixed bacteria were two
times higher than those measured with suspended bacteria ( linear relationship: BDOCyg,
= 0.44 BDOCg, + 0.04; r= 0.95; n = 17) (internal report - Anjou Recherche).

Mathieu (16) observed also that BDOC values measured using bacteria attached to sand

(with no aeration) were 1.2 - 1.5 times higher than those obtained with suspended bactena.
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Figure 9: Relationship between BDOC values evaluated
with suspended or sand fixed bacteria{4l h-1aeration)for
different water samples.

In order to understand this difference between BDOC concentrations determined by the two
methods, the following experiment was performed: after BDOC determination in water
samples incubated 28 days with suspended bacteria, remaining water samples were seeded

with sand fixed inoculum (4 1 h~! aeration) and incubated again (Figure 10).

Y = 0.95x + 0.08 (n=22 r=0.98)
BDOC (Susp. B.}) » BDOC (Fix. B. after Susp. B. incubation}  (mg I'1)

2
LEF e e

Ll e R P

Linear regression \ .
0.6F - o \ -
Line of equivalence
o 1. [ 1
0 0.5 1 1.6 -2
BDOC (Fixed Bacteria) {(mg 1)

Figure 10: Relationship between BDOC values evaluated
with sand fixed bacteria and sum of BDOC values measured
successively with a suspended and then a fixed bacterial
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The second incubation with bacteria attached to sand revealed an additional BDOC fraction.
Thé sum of BDOC values measured successively with suspended and then fixed bacterial
inoculum (BDOC , + BDOCyig (aner susp. incubation)) corresponded to BDOC values obtained
directly with bacteria fixed on sand (BDOC ) A significant correlation (p=0.01) was

observed. The linear relationship was :

(1) (BDOC susp. + BDOCﬁx. (after susp. incubation)) =0.95 BDOC fis. T 0.08;1r=10.98; n=22,

Two hypotheses could explain our observations:
- the bacterial concentration in freshly inoculated water samples was 100-1000 times higher
when using colonized sand than when using river water as inoculum (107 -108 Bact. g'! of
sand; 10 Bact. ml! of river water). This difference in the inoculum size could affect the
ratio (So/Xo) between the initial substrate concentration (So) and the initial bacterial
concentration (Xo). So/Xo ratio was found to affect batch biodegradation in experiments
with mixed bacterial populations (18, 19, 20, 21).
- an attached inoculum might be able to degrade a larger range of organic compounds. Thus
molecules that are refractory to biodegradation with a suspended inoculum could appear to
be biodegradable by a fixed inoculum (Figure 10). This could be due to:
* a greater bacterial diversity in the sand biofilm than in a river water,
+ a higher adaptation of sand bacteria. Fixed species are selected according to their
ability to degrade a large spectrum of organic compounds,
= an advantage due to the fixation. Fixed bacteria are more active than free bacteria,
(because cometabolism, synergy mechanisms of consortia living in close association

and development of an ecologic nest can occur on sand particles ).

BDOC concentrations determined by the method using bacteria fixed on sand are the sum
of a DOC fraction really assimilated by bacteria and of a low DOC fraction adsorbed on
the bacterial biofilm. The latter was assessed at about 0.1 - 0.2 mg per 100 g of sand
(Figure 3). Biosorbed DOC fraction, of which assimilation is still unknown, could lead to

an overestimation of BDOC.
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The degradation of natural organic matter by suspended bacteria could be very long,
especially concerning slowly biodegradable complex molecules. Indeed, it has been shown
that when known concentrations of simple organic molecules (acetate, benzoate...) were
added to mineral water (Evian water, France, DOC < 0.2 mg 1), all of the added
substrate was degraded just as well by a fixed inoculum within 2 days as by a suspended
one within 2-4 days (unpublished data), but for slowly biodegradable compounds

(pentaerythritol, para-nitrophenol), an adaptation of inocula was required for

biodegradation of these molecules (21). Moreover, in this study, we have observed that for
natural organic matter, biodegradation was generally uncomplete after a 28 day incubation.
Out of five studied water samples, four showed a significant additional DOC removal when

incubation was extended beyond 28 days (Figure 8).

Furthermore, for the 30 water samples of which BDOC content had been determined both
with fixed bacteria (4 1 h'! aeration) and with a suspended inoculum, we compared the
biodegradation kinetics of the two methods. DOC removal was much faster when fixed
bacteria were used than when water samples were seeded with suspended bacteria. Ninety
per cent of the water samples inoculated with bacteria attached to sand reached a minimum
DOC value within 8 days whereas for 85% of the water samples incubated in the presence
of suspended bacteria, the minimum DOC value was observed after 15 days (data not
shown). Mathieu (16) reported that biodegradation kinetics were faster when water samples
were incubated with sand fixed bactenia. This author, studying 3 water samples, found that
the minimum DOC values were obtained within 3 - 9 days and 17 -21 days when samples
were incubated with sand fixed and suspended bacteria, respectively. The biodegradation
kinetics with fixed bacteria was 2- 4 times faster than with suspended bacteria (fixed

bacteria: 0.07 - 0.2 mg DOC I'! day!; suspended bacteria: 0.03 - 0.05 mg DOC l'lday-!).
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Conclusions.

In this study, trials were performed in order to understand the signifiance of BDOC values
obtained with methods using suspended or sand fixed inocula.

Concerning the BDOC determination using bacteria fixed on sand, inoculum size and
aeration have been shown to affect the results of BDOC measurement. It results from our
work that the experimental conditions most appropriate to obtain a rapid response and

optimal biodegradation are a sand:water ratio of 100 g : 300 ml and an air flow of 2-4 | h-l.

Concerning the method using suspended bacteria, inoculum size (from 0.04 to 5 % v/v)
and aeration (4 1 h'l) seem to have no effect on BDOC determination. On the other hand,
incubation time has been shown to affect the results of BDOC measurement. In this study,
BDOC concentrations determined after 28 days of incubation increased by 0 - 125 %
(depending upon the water type) when the incubation time was extended to 85 - 120 days.

Estimation of the BDOC concentration in a water sample depends on the applied method.
During this work, BDOC contents measured with colonized sand were always higher than
those measured with suspended bacteria. This phenomenon could be due to a greater
ability of fixed bacteria to degrade the organic matter (bacterial diversity, adaptation of

fixed bacteria to biodegradation...) and a low DOC adsorption on sand.
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SUMMARY

1.

Some attempts have been made to obtain an assessment of either the easily
Assimilable Organic Carbon (AGC) or the total amount of Biodegradable
Dissolved Organic Carbon (BDOC) in drinking water.

The first approach was developed in several methods.

One of these methods consists of seeding pasteurized samples of water with
pure cultures of bacteria (Pseudomonas fluorescens P17, P17 + Spirillum
NOX). The growth of bacteria is monitored by a spread plate technique. AOC is
expressed as equivalent amount of carbon (g C eq. acetate/l) by using
known yield coefficients of these strains in acetate or in oxalate.

In the second approach, the BDOC content of water is evaluated by the
reduction of Dissolved Organic Carbon (DOC) in a water sample incubated up
to 30 days with suspended indigenous bacteria or 5-7 days with bacteria fixed
on sand-particles.

This work was underlaken to determine the existing relationship between
values of BDOC recorded by using fixed bacteria on sand and :

- the maximum growth of a pure strain of Pseudomonas Huorescens P17.
Water samples (60 ml) were pasteurized and inoculated with a subculture ol
Pseudomonas fluorescens (initial concentration = 500 CFU/ml). The maximum
growth at 20 °C + 1 °C was recorded by a pour plate method in PCA agar after
3-4 days of incubation.

- the maximum growth of strains P17 and NOX inoculated simuitaneously in
pasteurized water samples (40 ml) (500-1000 CFU/ml for each species). Each
maximum growth at 20 °C + 1 °C after seven, eight and nine days of incuba-
tion was recorded (spread plate method on R2A agar) and converted in AOC
(grow? constants : 4.1 10° CFU per ug C for P17, 1.2 107 CFU per ug C for
NOX).

Centre de recherche de la Compagnie générale des eaux, Chemin de fa Digue, BP 76, 78600 Maisons Laffitte,

France.

Les commentaires seront regus jusqu'au 30 juin 1993.
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RESUME

- the maximum growth of a mixed indigenous popuiation of bacteria. Water
samples (500 m!}) were filtered (0,2 um filler) and reinoculated with one
percent of river water. The maximum growth was recorded afler 3-4 days of
incubation at 20 °C =1 °C by microscopic epifiuorescent counts (acridin
orange coloration).

Comparisons were done with different types of water including river water
(Seine, Oise and Marne), partially treated water (conventional treatments),
fully treated water, ground water, mineral water and distilied water.

The study has demaonstrated :

~a poor correlation (r = 0.716 ; n = 28) between BDOC values and the
maximum growth of Pseudomonas fluorescens. This observation can be
explained by the limited spectrum of activity and the low aftinity of
Pseutlomonas fivorescens for arganic molecules. Under these conditions, the
growth yield was 5.9 108 CFU per mg C (BDOC).

~ a better correlation (r = 0,850 ; n = 31) between BDOC and the maximum
growth of P17 for water samples seeded simuitaneously with P17 and NOX.
Under these conditions, no correlation (r = 0.264 n = 31) was {ound between
values of BDOC and maximum growth of NOX, demonstrating varying affinities
of the NOX sirain for ozonation by-products. In spite of this limit, the relation
between BDOC and AOC values remained relatively good (r = 06.769 ; n = 31)
with a factor of conversion of 1 mg BDOC for 90 1g C eg. acetate.

- 2 significative correlation (r = 0.943 ; n = 30) between values of BDOC (fixed
bacteria on sand) and the maximum growth of indigenous bacteria by direct
microscopic examination epifiuorescent counts. The growth yield was then 1,7
109 celis per mg of BDOC.

In conclusion, the rapid estimation of BDOC by the technigque using
indigenous bacteria fixed on sand particies can be considered as a good
predictor of the potential bacteria regrowth for ditterent types of water.

Key-words : Biodegradable Organic Matter, Biodegradable Dissolved
Organic Carbon, Assimilable Organic Carbon, Regrowth, Pseudomonas
fluorescens P17, Spirillum NOX, Natural mixed cufture of bacteria.

La mesure de |a mafiére organique biodégradable dans I'eau est déterminée 2
partir de tests biologiques gui reposent sur deux concepts.

Le premier est basé sur le suivi de a croissance de souches pures ou d'une
popuiation bactérienne mixte dans un échantiilon d’eau. Le maximum de
craissance obtenu est converti en Carbone Organique facilement Assimilabie
{COA) et exprimé en ug de C eq. acétate/l en tenant compte du rendement de
croissance de ces bactéries dans des solutions d'acétate de sodium.

Le second repose sur le suivi de la décroissance du Carbone Organique
Dissous (COD) dans un échantillon d'eau ensemencé par une flare
bactérienne indigéne des eaux (flore en suspension ou flore fixée sur des
particules de sable). La matiére organique biodégradée est exprimée sous
forme de Carbone Organique Dissous Biodégradabie (CODB).

Des essais ont é1é réalisés sur diftérents types d'eau (eaux de riviére de la
Seine, de I'Oise et de la Marne, eaux en cours de traitement de potabilisation,
eaux distribuées et eaux distiliées) afin de mettre en évidence la relation
existant enire fa mesure du CODB en présence de bactéries fixées sur du
sable et le maximum de croissance bactérienne enregistré dans les mémes
échantillons stérilisés puis réensemencés par des souches pures
(Pseudamanas fluorescens P17, Pseudomonas fluarescens P17 + Spirillum
NOX) ou par un inoculum mixte de bactéries indigénes de l'eau.
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Les résultats de cette étude mettent en évidence :

- une relation entre le CODB et le maximum de croissance {Psevdomonas
fluarescens P17) médiocre (r = 0,716 ; n = 28) pour des échantillons d‘eau
ensemencés par Pseudomonas fluorescens P17 seul (dénombrement en
gélose) ;

- une relation entre ie CODB et le maximum de croissance (Psevdomonas
fluorescens P17) améliorée (r = 0,850, n = 31) pour des échantillons
ensemencés simultanément avec un mélange de Pseudomonas fluorescens
P17 et Spirillum NOX (dénombrement en gélose) ;

- une relation entre le CODB et le maximum de croissance (Spirillum NOX)
trés faible (r = 0,264 ; n = 31 ; corrélation non significative) pour des
échantillons ensemencés simultanément avec un mélange de P17 + NOX
(dénombrement en gélose) ;

- le coefficient de corrélation entre le CODB et le COA (Psevdomonas
fluorescens P17 + Spirillum NOX) est de 0.769 (n = 31) avec une équivalence
de 140 pg de COA (eq. acétate) par mg de CODB lorsque P17 est utilisé
isolément et 90 pg de COA (eq. acétate) par mg de CODB lorsque P17 et NOX
sont utilisés simultanément ;

~1a reiation entre ie CODB et le maximum de croissance (flore naturelie
mixte) est par contre tres salisfaisante (r = 0,943 ; n = 30) lorsque les
dénombrements baciériens sont effectués par microscapie en épifluorescence
(coloration a I'acridine orange).

Le rendement de croissance est alors de 1,7.10° cellules pour 1 mg de CODB
mesuré en présence de sabie biologique.

En conclusion, |a mesure du CODB au moyen de bactéries fixées, originelle-
ment décrite pour évaluer I'efficacité des filiéres de traitement de potabilisa-
tion vis-a-vis de I'élimination de la Matiére Organique Biodégradable permet
aussi de prédire le potentiel de recroissance bactérienne (bactéries indi-
génes) de différents types d'eau.

Mots clés : Matiére Organique Biodégradable, Carbone Organique Dissous
Biodégradable, Carbone Organique Assimilable, Recroissance, Pseudomonas
fluorescens P17, Spirillum NOX, Flore bactérienne mixte.

INTRODUCTION

Le phénomeéne de reviviscence bactérienne entrainant une diminution de
la qualité bactériologique de l'eau, l'apparition de golts, d'odeurs ou de
couleurs ainsi que l'accélération des processus de corrosion est lié a la
présence d'un biofilm, sur la paroi des canalisations. Sa densité peut atteindre
109 bactéries par cm? (OLSON,1982).

Les bactéries présentes dans le biofilm semblent particulierement proté-
gées de l'action des désinfectants tels que le chlore ou les chloramines. En
effet, des taux élevés de l'ordre de 1 a 5 mg/l de résiduel de chlore libre ne
pénétrent pas en totalité le biofilm (LECHEVALLIER et al., 1988). Sous l'effet
conjugué ou non des désinfectants et des forces de friction hydraulique du
réseau, des bactéries peuvent se décrocher du biofilm. Ceci entraine une aug-
mentation du nombre de germes hétérotrophes et dans certains cas, l'appari-
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tion de coliformes (COALLIER et al., 1989 ; JORET et al., 1990 ; LE CHEVALLIER et
al., 1989). Des résiduels de chlore importants peuvent, dans certaines condi-
tions, inactiver la contamination bactérienne de l'eau de distribution par ces
bactéries en suspension. Cependant l'utilisation de doses excessives de dé-
sinfectants peut entrainer la formation de sous produits organochiorés de toxi-
cité mal connue et I'apparition de gots désagréables (COALLIER et al., 1989).

Les principaux facteurs influencgant la reviviscence sont la température,
l'age et la nature des canalisations, I'éloignement de 'usine de traitement, le
temps de résidence et la vitesse de l'eau, l'efficacité de la désinfection et la
présence de nutriments. La fraction biodégradable de la matiére organique
est, en effet, un élément important dans la recroissance bactérienne. La
matiere organique est composée d'acides humiques et fulviques, d'acides
carboxyliques, d'acides aminés et de protéines, d'hydrates de carbone et
d'éléments a l'état de traces. Du fait de sa faible concentration et de la
multitude de ses constituants, I'évaluation de la matiére organique biodégra-
dable est impossible par les techniques de chimie classiques.

Il a été démontré que la mesure du Carbone Organique Total (COT) n'est
pas un bon indicateur de la recroissance bactérienne (RIZET et al., 1982).
Différents tests biologiques visant a évaluer la quantité de matiere organique
biodégradable ont été mis au point. lls sont basés sur deux principes :

Le premier repose sur le suivi de la croissance de souches pures ou d'une
flore bactérienne mixte dans un échantillon d'eau. Cette approche a été
décrite par différents auteurs.

La premiére méthode consiste a ensemencer un échantillon d'eau avec un
mélange de souches pures de bactéries (Pseudomonas fluorescens P17,
Spirillum NOX, Flavobacterium...) (VAN DER KOOIJ et HIJNEN, 1981) (VAN DER
KOOIJ et al., 1982) (VAN DER KOOIJ et HIUNEN, 1984). La croissance est suivie par
dénombrement bactérien sur gélose. L'indice de biodégradabilité des eaux
est transformé en Carbone Organique facilement Assimilable (COA) et
exprimé en ug C eq. acétate par litre. Cette valeur de COA est déterminée a
partir du maximum de croissance aprés calcul du rendement de croissance
des bactéries dans des solutions d'acétate ou d'oxalate. Les mesures de COA
enregistrées sur des eaux potables sont trés basses (quelques ug C/) et ne
représentent qu'une treés faible fraction (< 1 %) du Carbone Organique Total
(COT) (VAN DER KOQOMJ et al., 1982).

Dans un souci de simplification, la méthode a été modifiée et proposée
pour standardisation {(KAPLAN et BOTT, 1989) (KAPLAN et BOTT, 1990)
(Supplement Standard Methods, 1991).

Deux variantes de cette approche visant a déterminer le COA ont été
développées au Royaume-Uni : KEMMY et al. (1989) utilisent un mélange de
quatre souches selectionnées avec un rendement de croissance obtenu sur
un mélange standard de composés organiques.

STANFIELD et JAGO (1987) (JAGO et SHARP, 1988) ensemencent l'eau par
une flore bactérienne mixte naturelle. La croissance cellulaire est suivie par
mesure de I'ATP.

Enfin, deux méthodes visant a évaluer le potentiel de recroissance
bactérienne de différents types d'eau ont été décrites.
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Une méthode est basée sur I'enregistrement en continu de la cinétique de
croissance d'un inoculum naturel mixte par mesure de la turbidité (WERNER,
1985) (WERNER et HAMBSCH, 1986). Deux parametres sont retenus. L'évalua-
tion du taux de croissance (u) pendant la phase exponentielle de croissance
renseigne sur la plus ou moins grande biodégradabilité du substrat, tandis
que le rendement de croissance (log y/y,) traduit 'augmentation de ia
population bactérienne pendant la durée de I'expérience. Une autre méthode
vise a déterminer spécifiquement I'aptitude d'une eau a favoriser le potentiel
de recroissance des coliformes (REASONNER et RICE, 1989).

La seconde approche a été développée par des chercheurs travaillant
avec la Compagnie Générale des Eaux. La matiére organique biodégradable
est exprimée sous forme de Carbone Organique Dissous Biodégradabie
(CODB). Ce parameétre est évalué par la réduction du Carbone Organique
Dissous (COD) dans un échantillon ensemencé par une flore bactérienne
mixte indigéne de I'eau, et incubé pendant 30 jours (SERVAIS et al., 1987). Les
valeurs de CODB enregistrées sont en parfaite correspondance avec les
valeurs de matiére organique biodégradée estimées a partir de la biomasse
produite et du flux de mortalité bactérienne dans I'échantillon pendant cette
méme période d'incubation.

Les valeurs de CODB représentent de 10 a 30 % du COD total, pour des
eaux de distribution ou en cours de traitement (SERVAIS ef al., 1887). Les
concentrations qui correspondent a la partie minéralisée de la matiére
organique par les bactéries sont exprimées en mg C/l. Cette technique permet,
par ailleurs, de connaitre la quantité de Carbone Organique Dissous
Réfractaire a la biodégradation dans I'échantilion (CODR). Cette technique a
été modifiée et simplifiee afin de la rendre plus rapide (JORET et LEVI, 1986 ;
JORET et al., 1988 ; JORETet al., 1989, JORET et al., 1990). Cette technique est
basée sur la décroissance du COD dans un échantilion d'eau inoculé par des
bactéries fixées sur du sable (provenant d'un filtre a sable traitant une eau non
préchlorée). La réponse est obtenue aprés 5-7 jours d'incubation du fait d'une
population bactérienne abondante.

Les temps d'incubation peuvent étre diminués grace a un systéme en
dynamique de recirculation de I'eau sur le sable (MOGREN et al., 1990) ou par
percolation lente de l'eau sur une colonne remplie d'un support colonisé par
des bactéries (RIBAS et al., 1991).

Le but de ce travail était d'évaluer la relation existant entre la mesure du
CODB en présence de sable biologique et le potentiel de recroissance
bactérienne de différents types d'eau (eaux de riviere, eaux en cours de traite-
ment de potabilisation, eaux distribuées, eaux minérales et eaux distillées)
évalué en utilisant :

— la recroissance d'une souche pure de Pseudomonas fluorescens P17 ;

—la recroissance de deux souches pures (P17 + Spirillum NOX). La
recroissance des souches pures sera évaluée par dénombrement sur milieu
gélosé ;

—la recroissance d'une fiore bactérienne mixte indigéne des eaux
mesurée par comptage microscopique en épifluorescence aprés coloration a
I'acridine orange. Le dénombrement en milieu gélosé ne révélant qu'une
petite partie d'une flore bactérienne naturelie mixte.
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MATERIEL ET METHODES

Préparation de la verrerie

L'ensemble de la verrerie est chaufié a 550 °C pendant 4 heures afin
d'éliminer toute trace de contamination carbonée.

Préparation des précultures de Pseudomonas fluorescens P17
et Spirillum NOX

A partir d'une gélose R2A, une colonie est repiquée dans 10 m! d'eau
distillée autoclavée. La suspension bactérienne est incubée une semaine a
20 °C jusqu'a ce gue la cuiture atteigne un état stationnaire. Les cuitures en
phase stationnaire sont ensuite stockées a 4 °C. Leur concentration
bactérienne est comprise entre 108 et 107 UFC/ml (dénombrement sur milieu
gélosé).

Suivi de la croissance bactérienne
de Pseudomonas fluorescens P17

Les expériences sont réalisées en duplicat. Dans un flacon de 100 mi a
bouchon en verre rodé, 60 mi d'eau déchiorée (0,1 mi de thiosulfate de
sodium a 100 g/l pour 500 mi d'échantillon) sont pasteurisés (70 °C pendant
30 mn) puis inoculés a partir des précultures de Pseudomonas fluorescens a
raison de 500 UFC/ml environ. Les échantillons sont incubés a 20°C (£ 1°C)
pendant 10 jours. Les dénombrements sont réalisés quotidiennement sur une
gélose PCA (DIFCO), aprés ensemencement par inclusion de 1 mi
d'échantillon pur ou dilué dans de l'eau distiliée stérile. Les boites de
dénombrement sont incubées 3 jours a 20 °C (+ 1°C). Les lectures sont
effectuées sur les boites contenant entre 30 et 300 colonies. Les résuitats sont
exprimés en UFC/mi.

Suivi de la croissance de Pseudomonas fluorescens P17
+ Spirillum NOX,

La technique utilisée est la méthode standardisée par Kaplan (Supplement
Standard Methods, 1991). Les échantillons d'eau déchlorés (0,1 mi de
thiosulfate de sodium a 100 g/l pour 500 mi d'eau) sont répartis dans
10 flacons de cuiture de 40 mi en verre (bouchon avec septum recouvert de
téflon). lis sont pasteurisés (70 °C pendant 30 mn) puis inoculés avec une
seringue tuberculinique successivement par une préculture de P17 et de NOX
a raison de 500 a 1000 UFC/mi en concentration finale pour chaque souche.
Les flacons sont incubés a 20°C (+ 1 °C). Au septieme, huitieme et
neuviéme jour, 3 ou 4 flacons de culture sont prélevés, et agités
vigoureusement. Pour chaque échantillon, une série de dilutions dans l'eau
distiliée stérile est réalisée. Les dénombrements sont effectués sur 100 pl des
dilutions 10-2 et 10-3 aprés étalement sur gélose R2A (DIFCO). Les boites de
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dénombrement sont incubées 3 a 5 jours a 20 °C (+ 1 °C). Les colonies de
P17 et NOX sont comptées séparément, P17 formant des colonies de 3 a
4 mm de diamétre avec un haiot de pigmentation jaune, NOX donnant des
colonies bombées blanches de 1 & 2 mm de diameétre.

Le nombre maximum d'UFC/mi (N max) pour chaque jour est défini par la
moyenne des valeurs obtenues dans 3 ou 4 flacons d'eau.

Le maximum de croissance est défini comme la moyenne des valeurs
d'UFC/mi, au niveau du plateau de la courbe de croissance aprés 7, 8 et
9 jours d'incubation.

La conversion en COA est effectuée avec un rendement de croissance de
4,1 106 UFC/ug C pour P17 et de 1,2 107 UFC/ug C pour NOX (VAN DER KOOIJ
et HIUNEN, 1984) selon les formules suivantes :

COA P17 ug C/l = (moyenne N max P17 (J7+J8+J9) / 4,1 108) x 1000
{(UFC/mI) (UFC/ug eqg. acétate)

COA NOX ug C/l = (moyenne N max NOX (J7+J8+J8)/ 1,2 107) x 1000
(UFC/mI) (UFC/ug C eq. acétate)

COA total = COA P17 + COA NOX

Suivi de la croissance d'une flore mixte
Les expériences sont réalisées en duplicat.

500 mi d'eau déchlorée (0,1 m! de thiosulfate de sodium a 100 g/l pour
500 mi d'échantilion) sont filtrés sur membranes de porosité de 0,2 um (mem-
brane en polycarbonate Nuclépore, diamétre = 47 mm), puis ensemencés par
5 mi d'une eau de Seine préfiltrée sur membrane de porosité de 2 um
(membranes en polycarbonate Nuclépore, diamétre = 47 mm).

Les échantilions sont incubés a 20 °C pendant 28 jours. Le dénombre-
ment bactérien est effectué par comptage microscopique en épifluorescence
apres coloration a l'acridine orange. 1 mi d'échantillon pur ou dilué est filtré
(membrane noire en polycarbonate, Millipore, porosité = 0,2 um, diamétre =
25 mm). Les bactéries retenues sur la membrane sont mises en contact
pendant 10 mn avec une solution d'acridine orange (MERCK Ref 1333) a
30 pg/mi. Les cellules sont comptées au microscope (Leitz, Dialux 20) sous
excitation UV (lampe ORSAM HBO 50 W). Apres dénombrement des bactéries
(lecture de 20 champs répartis sur toute la membrane) , le résultat est exprimé
en nombre de bactéries/ml.

Mesure du CODB en présence de bactéries fixées sur du sable

300 ml d'eau déchlorée (0,1 ml de thiosulfate de sodium & 100 g/l pour
500 mi d'échantillon) sont ensemencés par 100 g de sable biologique et
incubés a 20 °C (£ 1 °C) avec une aération de 4 I/h selon la méthode décrite
par JORET et LEVI (1986).
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Tous les jours, une mesure du COD est effectuée en duplicat a l'aide d'un
analyseur de Carbone Organique Total (Oceanic Instrument Analytical,
modeéle 700). L'échantilion est acidifié par 400 u! d'acide orthophosphorique a
5 % afin d'éliminer les bicarbonates. Le carbone organique est oxydé par
addition de 1 ml de persulfate de sodium (100 g/l) a chaud pour une prise
d'échantilion de 5 mi. Le COD est évalué par mesure du CO, produit détecté
par spectrométrie infrarouge.

Le CODB correspond a la différence entre la valeur de COD initiale (CODi)
et la valeur minimale (CODR) obtenue aprés queiques jours d'incubation.

CODB mg/l = CODi — COD minimal

RESULTATS ET DISCUSSION

Relation entre CODB et maximum de croissance
d'une souche pure de Pseudomonas fluorescens P17

Ces deux parametres ont été comparés pour différentes dilutions d'un
échantillon d'eau de Seine (CODi = 3,24 mg/l; CODB = 1,37 mg/l). Ces
dilutions (1/4, 1/2 et 3/4) ont été effectuees dans de l'eau ultrapure (Systéme
de purification MILLI-Q, Millipore).

La figure 1 montre la relation entre les maxima de croissance et les valeurs
de CODB pour les différentes dilutions de cet échantillon. Elle indique une
bonne corrélation (r = 0,989) entre les deux méthodes analytiques utilisées en
fonction de la dilution d'une eau de riviere.

L'étude a été poursuivie sur différents types d'eau (eaux de rivieres, eaux
en cours de traitement de l'usine de Méry sur Qise, eaux produites, eaux
minérales, eaux distillées) (fig. 2).

Pour les eaux de rivieres, les valeurs de CODB sont supérieures a 1,2 mg/l
(CODi compris entre 3,10 et 4,03 mg/l) avec des valeurs- du maximum de
croissance de P17 supérieures & 7 105 UFC/mi.

Les eaux potables ou en cours de traitement présentent des valeurs de
CODB qui varient de 0,2 mg/l jusqu'a 1 mg/t (CODi compris entre 0,90 et 2,89
mg/l). Les maxima de croissance de P17 sont compris entre 2 105 et 8
105 UFC/ml.

Pour les eéux pauvres en matiére organique (CODi inférieur a 0,5 mg/l,
CODB inférieur a 0,1 mg/l), les maxima de croissance sont compris entre
0,9 105 UFC/ml (eau distiliée) a 2 105 UFC/mi (eau minéraie).

Pour les 28 échantillons étudiés, les valeurs de CODB et les maxima de
croissance de Ps. fluorescens P17 sont statistiquement liés (p = 0,01).
Cependant le coefficient de corréiation est médiocre (r = 0,716). Pour des
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y = B.045x + 1.683, R-squared: .978
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Figure 1 Relation entre le CODB (sable biologique) et le maximum de croissance
(UFC/ml, gélose PCA ensemencée en inclusion) pour ditférentes dilu-
tions d'eau de Seine. Inoculum : Pseudomonas fluorescens P17.

Relationship between BDOC (sand) and maximum growth (CFU/mi, pour
plate method, PCA medium) for different dilutions of river water (Seine).
Inoculum : Pseudomonas fluorescens P17.
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Figure 2 Relation entre le CODB (sable biclogique) et le maximum de croissance
(UFC/ml, gélose PCA ensemencée en inclusion) pour différents types
d'eau. Inoculum : Pseudomonas fluorescens P17.

Relationship between BDOC (sand) and maximum growth (CFU/mi, pour
plate method, PCA medium) for different types of water. Inoculum :
Pseudomonas fluorescens P17.
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eaux de diverses origines, l'observation du maximum de croissance de la
souche de P17 ne traduit que dans 50 % des cas (r2 = 0.513) les variations de
CODB enregistrées. Ceci peut s'expliquer par le fait que cette souche de
bactéries ne peut assimiler qu'un spectre limité de substrats, lesquels peuvent
étre présents en quantité tres variable dans les différents échantillons d'eau.

D'aprés la pente de la droite, le rendement de croissance moyen de la
souche de Ps. fluorescens P17 peut étre estimé a 5,9 108 UFC par mg de
CcoDB.

Le rendement de croissance de P17 en présence d'acétate de sodium
étant de 4,1 106 UFC/ug C eq. acétate (VAN DER KOOIJ et HIUNEN, 1984), il en
résulte que 1 mg de CODB mesuré en présence de sable biologique
correspond en moyenne au cours de ces essais a une valeur de COA de 140
ug C eq. acétate.

Relation entre le CODB, la croissance
de Pseudomonas fluorescens P17 et Spirillum NOX et le COA.

La relation existant entre les valeurs de CODB et le maximum de
croissance de chacune des souches de P17 et NOX lorsque les échantiilons
d'eau sont ensemencés simultanément par ces deux souches bactériennes a
été étudiée.

Pour différentes dilutions d'un échantillon d'eau de riviere
(CODi = 5.60 mg/l ; CODB = 3,38 mg/l) dans de l'eau ultrapure (Systeme
de purification MILLI-Q, Millipore) les valeurs de CODB sont en étroite
corrélation avec les maxima de croissance obtenus pour chacune des
souches de Ps. fluorescens P17 (r = 0,998) et de Spirillum NOX (r = 0,987)
(fig. 3). Dans ces conditions, le calcul des valeurs de COA a partir des
maxima de croissance conduit a une tres bonne corrélation entre COA et
CODB (fig. 4) en fonction de la dilution d'une eau de riviere (r = 0,996 ; n = 5).

La différence de pente des droites de croissance de Pseudomonas
fluorescens P17 incubé seul (fig. 1;y = 8,045 x + 1.683) ou en présence de
Spirillurn NOX (fig. 3; y = 5,204 x + 0,350) traduit la compétition entre P17 et
NOX vis-a-vis de la matiére organique biodégradable quand ils sont incubés
simultanément.

La méme approche a été effectuée pour des eaux d'origines diverses
(eaux de rivieres avec des valeurs de CODi de 3,12 a 4,42 mg/l ; CODB
compris entre 1,05 et 2,08 mg/l), des eaux en cours de traitement de
potabilisation (CODi compris entre 1,49 et 3,58 mg/l ; CODB compris entre
0,34 et 1,32 mgf), des eaux distribuées (CODi compris entre 0,38 et 2,25 mg/l ;
CODB compris entre 0,1 et 0,9 mg/l), des eaux minérales (CODi compris entre
0,30 et 0,53 mg/t ; CODB inférieur a 0,15 mg/l) et des eaux distiliées (CODi
inférieur & 0,20 mg/! ; CODB inférieur & 0,1 mg/).

La relation entre les valeurs du maximum de croissance de Ps. fluorescens
P17 et les valeurs de CODB est représentée sur la figure 5. Les valeurs de
CODB et maxima de croissance sont statistiguement liées (p = 0,01). Le
coefficient de corrélation obtenu (r = 0,850 ; n = 31) est meilleur que lors des
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Figure 3 Relation entre le CODB (sabie biologique) et le maximum de croissance
de Pseudomonas fluorescens P17 (O) et de Spirillum NOX (CJ) (UFC/ml,
gélose R2A ensemencée en surface) pour différentes dilutions d'eau de
Seine. Inoculum : P17 + NOX.

Relationship between BDOC (sand) and maximum growth of Pseudomo-
nas fluorescens P17 (O} and Spirillum NOX ([J) (CFU/mi, spread plate
method, R2A medium) for different dilutions of river water (Seine). Inocu-
lum : P17 + NOX.
y = 141.452x + 21.629, R-squared: .994
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Figure 4 Relation entre le CODB (sable biologique) et le COA (ng C eg. acétate/l)

pour différentes dilutions d'eau de Seine. Inoculum : P17 + NOX.

Relationship between BDOC (sand) and AOC (ug C eq. acetate/l) for
different dilutions of river water (Seine). Inoculum : P17 + Nox.
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y = 1.999x - .028, R-squared: .723

6 . . ; - . . .

5. n=31 o
r=0.850 °

Nmax P17 {.10e5 UFC/ml)

-1 po— T T T T T T 4 | R

-.25 0 .25 .5 .75 1 1.25 1.5 1.'75 ) 2 ‘ 2.25
CODB (mg/h)

T .

-

Figure 5 Relation entre le CODB (sable biologique) et le maximum de croissance
(UFC/mi, gélose R2A ensemencée en surface) de Pseudomonas fluores-
cens P17 dans différentes types d'eau. Inoculum : P17 + NOX.

Relationship between BDOC (sand) and maximum growth (CFU/mi,
spread plate method, R2A medium) of Pseudomonas fluorescens P17 for
different types of water. inocufum : P17 + NOX.

essais précédents (ensemencement des échantillons par P17 seul). Cela peut
traduire la capacité de la souche P17 a utiliser des sous produits de biodégra-
dation de la souche NOX. Il faut toutefois noter que dans ces conditions
expérimentales, le rendement de croissance n'est que de 2,0 108 UFC par mg
de CODB contre 5,9 108 UFC par mg de CODB lorsque cette souche est
ensemencée isolément dans les échantillons d'eau. Ces résultats sont
l'expression du phénomeéne de compétition pour le substrat entre les deux
souches bactériennes. Par ailleurs, on note une discontinuité des maxima de
croissance de part et d'autre de la valeur de 0,70 mg/i de CODB.

En ce qui concerne la relation obtenue entre les valeurs de maximum de
croissance de Spirillum NOX et les valeurs du CODB (fig. 6), le coefficient de
corrélation sur ces mémes types d'eau est trés faible (r = 0,264 ; n = 31 ;
valeurs de CODB et maxima de croissance de NOX statistiquement
indépendantes (p = 0,01)). La dispersion des points est a l'évidence
principalement liée aux échantillons d'eau ayant subi une étape d'ozonation
(fig. 6). La corrélation étant meilieure pour les échantilions non ozonés
(r=0,215 ; n=19), la bactérie Spirillum NOX semble donc avoir une affinité tres
variable selon la nature des sous produits d'ozonation. L'utilisation de cette
bactérie préconisée pour évaluer la biodégradabilité des eaux apres
ozonation (VAN DER KOOIJ et HIUNEN, 1984) semble donc présenter des limites,
particulierement pour ce type d'eau.

Les valeurs cumulées des maxima de croissance de P17 et NOX et les
valeurs de CODB sont lides (p = 0,01), mais le coefficient de corrélation est
assez faible (r=0,510; n = 31).
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Une meilleure relation (r = 0,769 ; n = 31) est par contre obtenue lorsque
l'on exprime les valeurs de CODB et de COA (fig. 7). Ces deux paramétres
varient de la méme maniére dans 60 % des cas.

D'aprés la pente de la droite, 1 mg de CODB correspond alors a 90 ug
C eq. acétate (r?2 = 0,592). Sa valeur est proche de celle obtenue lorsque les
échantilions d'eau sont ensemencés avec Ps. fluorescens P17 seul (140 ug
eq. acétate ; r2 = 0,513).

Relation entre CODB et recroissance d'une flore bactérienne mixte

La figure 8 montre la relation entre les valeurs de maximum de croissance
d'une flore bactérienne mixte et les valeurs de CODB pour différentes dilutions
d'eau de riviere (CODi = 3,24 mg/l ; CODB = 1,23 mg/1) dans de l'eau
ultrapure. Le coefficient de corrélation obtenu est de 0,984,

L'étude sur des eaux de différentes origines est montrée dans la figure 9.

Les eaux de rivieres (CODi compris entre 2,69 et 4,04 mg/l ; CODB
supérieur a 1 mg/l) ont un maximum de croissance supérieur a
2 106 bactéries/ml.

En ce qui concerne les eaux en cours de traitement et les eaux potables
(CODi compris entre 1,05 et 3,00 mg/l ; CODB compris entre 0,10 et 1,10 mg/t),
les maxima de croissance varient de 5 105 a 1,5 106 bactéries/mi.

Pour les eaux pauvres en matiere organique, le maximum de croissance
se situe entre 3,5 et 5 105 bactéries/ml (CODI inférieur a2 0,5 mg/l ; CODB
inférieur & 0,1 mg/).

La relation entre les deux parametres, CODB et maximum de croissance,
est alors trés bonne (r = 0,943 ; n = 30). Ces resultats démontrent que le CODB
prédit a 90 % la recroissance d'une flore bactérienne mixte, celle-ci étant
capable d'utiliser un plus large spectre de composés organiques que des
souches pures, utilisées seules ou en mélange. Le rendement de croissance
est de 1,7 109 bactéries/mg de CODB soit trois fois plus important que celui de
Ps. fluorescens seul.

CONCLUSION

Le test biologique d'évaluation du CODB faisant appel a des bactéries
fixées sur du sable est une technique simple, rapide et facile a mettre en
ceuvre. Il ne nécessite pas de dénombrements bactériens fastidieux.

Cette méthode donne une information quantitative précieuse sur les
fractions biodégradables et réfractaires a la biodégradation de la matiére
organique dissoute de différents types d'eau.
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Cette étude démontre que :

- Le parametre CODB traduit dans 90 % des cas le potentiel de recrois-
sance bactérienne des eaux d'origines trés diverses (r = 0,943) lorsque celles-
ci sont ensemencées par une flore bactérienne mixte, indigene des eaux.

— La relation entre ce parameétre et les maxima de croissance obtenus
avec des souches pures de bactéries telles que Pseudomonas fluorescens
P17 utilisé seul (r = 0,716) ou en mélange avec Spirillum NOX (r = 0,850) est
plus faible. La souche de bactéries Spirillum NOX a une affinité trés variable
selon la nature des sous produits d'ozonation. La comparaison des valeurs de
CODB et de COA obtenues avec deux souches bactériennes (P17 + NOX)
conduit & des résultats concordants dans 60 % des cas (r2 = 0,592).

— pour les échantillons d'eau testés, 1 mg de CODB correspond a

90-140 pg de COA eq. acétate:
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Chagitre 11

Effets de l'oxydation sur la
production de CODB

(Etude de laboratoire)
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Situation du probléme et objectifs de I'étude.

L'élimination de la matiére organique et notamment de sa fraction biodégradable est l'un des
principaux objectifs du traitement de 'eau. Les étapes de clarification (coagulation-floculation-
décantation) et de filtration (filtre a sable ou a charbon actif biologique) y contribuent largement
(Janssens et al., 1984, Bower et Crowe, 1988, Bablon ef al., 1988; Van der Koojj e¢f al.,1989;
Joret er al., 1989a, 1989b; Welte et Montiel, 1992; Bonnet et al; 1992; Van der Kooij et Hijnen,
1992; Bouillot er al., 1992; LeChevallier er al., 1992, Servais et al., 1992). En revanche, les
traitements d'oxydation par 'ozone conduisent a la formation de composés biodégradables a
partir de molécules appartenant a la fraction réfractaire du COD (Jarret et Ducause, 1985; Van
der Kooij et Hijnen, 1985, Wemer et Hambsch, 1986, Joret et Levi, 1986; Gilbert, 1988; Joret ez
al., 1989b, Ventresque et Bablon, 1989; Langlais ef al., 1991, Huck et al, 1991, Shukairy et
al., 1992; LeChevallier et al., 1992).

Cette conversion exige le passage de l'eau sur des supports biologiques afin que la
biodégradation se réalise. La combinaison de l'oxydation par l'ozone et de la filtration sur un
filtre a charbon actif biologique nécessite le contrfle et la maitrise de la quantit¢é de CODB

formé afin que le maximum de celui-ci soit éliminé lors de ia filtration.

Afin d'apporter des données utiles aux traiteurs d'eau, pour l'optimisation et la modélisation des
étapes d'oxydation dans les filiéres de potabilisation, nous avons étudié plus particulierement
l'augmentation de la biodégradabilité de la matiére organique engendrée par différents
traitements oxydation (utilisant 'ozone seul et couplé au péroxyde d'hydrogéne ou a un

catalyseur).

Les objectifs de ce travail étaient:
- de quantifier la production de CODB en fonction du taux et du temps de traitement

d'oxydation par l'ozone,
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- d'apprécier les modifications éventuelles de cette formation de CODB quand {'ozone est couplé
au peroxyde d'hydrogene. Le systéme ozone - peroxyde d'hydrogéne est employé pour
I'élimination des pesticides tels que l'atrazine, cependant l'effet de ce couplage sur la production
de matiére organique biodégradable est encore mal connu. Ceci nous a conduits a étudier
l'influence du ratio peroxyde d'hydrogéne/ozone ainsi que de la dose et du temps de traitement
sur la formation de CODB.

- de tester un nouveau systéme d'oxydation catalytique hétérogéne combinant l'ozone et le
dioxyde de titane (procéde Catazone®). Nous avons comparé l'efficacité de 'oxydation par
l'ozone seul, et couplé au peroxyde dhydrogéne ou au catalyseur sur la minéralisation du
carbone organique dissous et l'augmentation de sa faction biodégradable dans une solution

synthétique d'acides fulviques.

A ce titre, des tests d'oxydation ont €té réalisés a l'aide d'une technique simple de laboratoire,
"'Ozotest”, qui simule les effets de I'ozonation et qui permet d'effectuer un bilan d'oxydation
complet (détermination de la quantité d'ozone réellement consommeée par la matrice de I'eau).
Les changements intervenant au sein de la matiére organique de deux types d'eau (eau de riviére
et effluent de filtre a sable) ou dans une solution synthétique d'acides fulviques aprés oxydation
ont été évalués par suivi des variations de l'absorbance UV a 254 nm, des concentrations en

CODB (mesurées a l'aide d'une flore naturelle fixée) et de la minéralisation du COD.

Ces différents aspects ont été développés dans les trois projets d'articles suivants:"”Effect of
ozone on the production of biodegradable dissolved organic carbon (BDOC) during water
treatment.”", "Effect of ozone-hydrogen peroxide combination on the jformation of
biodegradable dissolved organic carbon.” et "Comparison of the effect of ozone, ozone
hydrogen peroxide system and catalytic ozone on the biodegradable organic matter of a fulvic

acid solution.”.
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Abstract

This article deals with the oxidation effect of ozone on the increasing fraction of biodegradable
organic matter with the "ozotest" method, a laboratory technique which simulates the effect of
ozonation and allows a complete oxidation assessment. Ozone treatment was performed on river
water samples and sand filter effluent samples. Ozone consumption, reduction of UV absorbance
and BDOC formation were monitored with applied ozone doses from 0 to 10 mg/l and with
contact times from 0 to 60 min.. The BDOC formation was optimum at an applied ozone dose of
0.25-0.5 mg O3 per mg DOC (contact time = S min.) corresponding to apparitionv of traces of
residual ozone and maximum UV reduction. Maximum ozone consumption , UV reduction and
BDOC formation occurred simultaneously during the first 2 minutes of treatment. Concerning
BDOC formation, applied ozone dose showed a greater effectiveness than contact time. For the
same quantity of consumed ozone, a short contact time associated with a high ozone dose was

preferable to a long contact time and a low ozone dose.

Kev words

Ozone - "Ozotest” - Organic matter - Oxidation - BDOC formation - Ozone consumption -

Reduction of UV absorbance - Contact time.

Résumé

Cet article décrit l'effet de l'oxydation par l'ozone sur l'augmentation de la matiére organique
biodégradable de l'eau. Les expériences ont eté effectuées a I'aide de la méthode "Ozotest”,
technique de laboratoire qui permet de realiser un bilan oxydant complet. L'effet de 'ozone a été
testé sur des échantillons d'eau de riviere et d'eau aprés filtration sur sable . La consommation

d'ozone, l'abattement de I'absorbance UV a 254 nm et la formation de CODB ont été mesurés
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pour des taux d'ozone appliqués de 0 a 10 mg/l et des temps de contact de 0 a 60 min. . La
formation de CODB est optimale pour des taux d'ozone de 0.25-0.5 mg O3 par mg COD
(temps de contact de 5 min.). Cet optimum correspond a l'apparition de résiduel d'ozone dans
Feau et au maximum d'abattement de I'absorbance UV (254 nm). La consommation maximale
d'ozone, un fort abattement de I'UV et la formation de CODB ont lieu pendant les 2 premiéres
minutes de traitement. Du point de vue de la formation de CODB, le taux de traitement présente
un effet plus marqué que le temps de contact. A consommation d'ozone identique, un temps de
contact court et un taux d'ozone élevé sont plus efficaces du point de vue de la formation de

CODB qu'un temps de contact long associé a un taux d'ozone plus faible.

Mots clés

Ozone - "Ozotest"” - Matiere organique - Oxydation - Consommation d'ozone - Abattement UV -

Temps de contact.

Introduction

To face the increasing demand for drinking water, surface water must be used to produce
potable water. Processes applied in a treatment plant have been designed to reduce chronic or
accidental pollutants associated with the presence of organic matter. These include tastes,
colors, odors, micropollutants and nutrients to support bacterial regrowth.

Chlorine, used for pre-oxidation, reacts with organic matter and creates organochlorinated by-
products (trihalomethanes (THM)) (11) that are hazardous to human health. Ozonation is a
common process used in water treatment as an alternative to chlorination. The use of ozone
in pre- or post-treatment considerably improves the quality of drinking water. Ozone is a

powerful disinfectant that effectively oxidizes many chemical pollutants, removes colors, tastes
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and odors and enhances decantation-floculation. However, it also increases the biodegradability
of naturally occurring organic matter which could encourage. bacterial regrowth in distribution
systems. Ozonation is often followed by biological treatment (GAC filtration for example) to
produce biological stabile water, combining chemical oxidation and biological mineralisation to
remove naturally occurring organics. This can reduce the need for residual disinfection and
control disinfection by-products. The oxidation of organic matter by ozone leads to an increase
in molecular polarity, encourages the formation of small molecular weight substances at the
expense of larger compounds and reduces aromaticity (reduction of UV absorption) (6)(7).
Ozone acts directly to form carbonyls by acting as a dipole agent on C=C double bonds, an
electrophilic agent on aromatic compounds by ring hydroxylation, or a nucleophilic agent on C=N

double bonds (2). Ozone can also react indirectly as a free radical to form carbonyls.

It is not easy to characterize the organic matter content in water due to the large number of
constituents and their low concentration. A distinction is generally made between humic
substances (fulvic and humic acids identified by adsorption on XAD-8 resin) which represent
about 50 % of dissolved organic carbon (DOC), hydrophilic acids (30 % of DOC) carboxylic

acids (5-8 %), amino-acids {2-3 %), carbohydrates (5-10 %) and trace compounds (12)

The biodegradability of the organic matter can be measured by biological tests based on 2

concepts (3):

- the first is an index of the biodegradable organic matter ("easily" Assimilable Organic
Carbon (AQC)). It consists of seeding a preheated or filtered water sample with pure strains
(Pseudomonas fluorescens P17, Spirillum  strain NOX...) or mixed inocula of indigenous
bacteria and monitoring the bacterial growth (spread plate counts, ATP measurements). The

maximum growth reached after a few days incubation is converted into AOC (by using a
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growth yield of bacteria in solutions of known acetate concentration) The results are expressed in
Carbon equivalent acetate (ug C eq. acetate / 1) (3)(4)(13).
The evaluation of bactenal growth by turbidity measurement allows determination of the

growth rate () and the yield coefficient giving cell production during the experiment (log

Y/Yo= log turbi. end / 108 turbi. start ) (15)

- in the second approach, the BDOC content of water 1s evaluated by the reduction of the DOC
in 2 water sample incubated with suspended indigenous bacteria or with bacteria fixed on sand
particles. The BDOC concentration represents the DOC fraction which is mineralized by
the heterotrophic flora and corresponds to the difference between the value of initial and

minimum DOC (3)(5).

Several authors have noted the increased biodegradability of dissolved natural organic matter
following ozonation (4)(5)(6)(13)(15). In a treatment plant, the easily biodegradable organic
fraction (described as the HI part of the BDOC) increased from 0.35 to 0.6 mg/l during
ozonation. The slowly biodegradable organic carbon (named H2) was not modified (0.1 mg/1) (6).
Many natural organic compounds show a substantial improvement in biodegradability at doses of
0.5 mg O3 /mg C (6). However to date, no systematic and extensive work has been done on the

optimization of treatment (ozone dose versus contact time) to maximize BDOC production.

This study included experiments to assess the effect of ozone dose and contact time on the
oxidation of organic matter and the subsequent increase in organic matter biodegradability. The
ozone consumption, reduction of UV absorbance (254 nm wave-length) and BDOC formation

were monitored at applied ozone doses from 0 to 10 mg/l and contact times from 0 to 60 min.
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Materials and methods

Successive experiments were done to evaluate the effect of varying ozone dose at a constant
contact time (5 min.), the effect of contact time at a constant ozone dose and the combined effect

of these two parameters.

QOrigin and characteristics of water samples studied.

To simulate pre- or post- ozonation, the experiments were carried out on river waters (Seine
and Oise ) and rapid sand filter effluent samples (Mery/Qise treatment plant, France).

The river water samples (raw water) came from the River Seine (Maisons-Laffitte, France) and
the River Oise (Mery/Oise treatment plant, France). Raw water samples were filtered (Durieux
No. 28, glass fiber filter) to remove suspended particles. Characteristics of water samples studied

are given in Table 1.

Table I: MAIN CHARACTERISTICS OF WATER SAMPLES STUDIED.
(DOCi: initial dissolved organic carbon; RDOC: refractory dissolved organic carbon,
BDOC: biodegradable dissolved organic carbon)

Experi- Water Sample DOCi RDOC BDOC  Alkalinity pH

ment Type Number (mgh) (mg/h) (mgA) (°F)

Effect  River Qise 1 3.98 2.40 1.58 22 7.9
of ozone River Seine 2 3.93 1.88 2.05 14 7.8
dose (C) Filter 3 3.10 2.28 0.82 19 7.6

Effluent
Effect of  River Oise 4 3.78 2.29 1.59 22 7.9
contact  River Seine 5 397 1.93 2.04 21 7.9
time (T) Filter 6 3.69 2.94 0.75 18 76
Effluent
Combined River Oise 7 4.51 3.35 1.16 19 7.7
effect
of CT Filter 8 3.69 2.94 0.73 18 77
Effluent




Ozone production:

Ozone was produced by a laboratory ozonizer (Trailigaz, Lab 76), supplied with oxygen (Air
liquide, N48-Oxygen), producing a maximum of 90 mg O3/l The concentration of ozone

during our experiments was 70 mg O3 per liter of oxygen.

Oxidation test with ozone:

Experiments were performed at 20 ©C using the Ozotest method (9), a technique that simulates

the effects of ozonation and allows an assessment of oxidation efficiency (Figure 1).

)

Water sample

Figure 1: Experimental reactor system used for the Ozotest method.
The reactor consists of a flask with a septum (a) for the injection of
oxidant, nitrogen or potassium iodide, a tap (b), a glass plug (¢) and a
removable glass tube (d) to evacuate the sample.

Ozone treatment was applied to one liter samples at atmospheric pressure. Since the reactor is

sealed, the ozone was injected via the septum using a gas syringe (Hamilton 1002 type of 50-
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100 ml). The flask was placed on an automatic shaker (Agitelec apparatus) with adjustable

agitation duration and speed (agitation speed was constant in all experiments).
After the ozone contact, the sample was evacuated by nitrogen pressure (inert gas, quality
N50). The tap was closed before compiete evacuation of the water sample to retain a water

interface that traped the gas phase in the flask.

Measurements:

Dissolved ozone concentrations in water were determined by the indigo method (1). Ozone
dose in the gas phase was determined by iodometry (10), using a potassium iodide solution at 2
mg/l (injected with a syringe via the septum) to determine the amount of residual ozone within the
gas phase. The ozone consumption (chemical consumption of the organic matter and self-
destruction) was defined as the difference between the initial ozone dose applied and the sum of
ozone residues in water and gas. UV absorbance was determined at 254 nm with a
spectrophotometer (Philips PU8625). BDOC was determined with bacteria fixed on sand as
described by JORET and LEVI (5). A water sample (300 ml) was inoculated with 100 g of
washed biologically active sand (from a treatment plant without prechlorination) and incubated
at 20°C + 1°C under aeration (4 /h). DOC values were analyzed daily in duplicate by persulfate
oxidation ( O.I. 700 TOC Analyzer) until minimum values were reached. BDOC values were

calculated from the difference between initial DOC and minimum DOC.

Results and discussion

To assess the factors controlling oxidation of organic matter and BDOC formation during

ozonation, ozone consumption, reduction of UV absorbance, and BDOC formation in river water



and sand filter effluent samples were studied under three experimental conditions. These included
increasing ozone dose at a constant contact time, increasing contact time at a constant ozone

dose, and the combination of ozone dose and contact time.

Effect _of the applied ozone dose.

The wvariation in ozone consumption, reduction of UV absorbance (254 nm) and BDOC
formation versus applied ozone dose (0-10 mg/l) at a contact time of 5 min. were measured in
river waters (samples 1 and 2, Table I) and rapid sand filter effluent (sample 3, Table I) (Figure

2).

No residual ozone was found in either river water sample subjected to ozonation, with ozone
doses up to 2 mg O3/l (Figure 2a). Total ozone consumption occurred at an ozonation rate of
approximately 0.5 mg O3 / mg DOC, while at higher applied ozone doses the proportion
consumed decreased, resulting in ozone residues. DOC concentrations in the two river waters
were very similar, and their ozone consumption patterns also were similar.

For the filter effluent. ozone doses up to 0.75 mg/l resulted in complete ozone consumption and
corresponded to 0.25 mg O3 / mg DOC (Figure 2a). At higher doses, ozone residues appeared.
The ozone consumption of the sand filtered water sample was approximately half that of the two

river water samples.

Ozone reacts with humic substances, reducing their color and UV absorbance. The aromatic
rings in humic substances are responsible for most of the absorbance. After ozonation, reduced

UV absorbance (254 nm) reflects the decrease in aromaticity and the organic matter change (6).

For the two river waters, UV absorbance decreased sharply with applied ozone dose up to 2 mg

O3/1 (Figure 2b). Optimum UV reduction was obtained at a relative ozone rate of 0.5 mg O3 / mg
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DOC. However, for the Oise River sample, UV reduction was lower (16% rcduction in UV
absorbance /mg O3) than for the Seine River (21%/ mg O3). Thus the organic matter in the Oise
sample seems to be more refractory to ozonation than that in the Seine water. This phenomenon
can be explained by the difference in organic matter nature and content.

For the filter effluent, UV absorbance decreased rapidly up to | mg O3 /I (UV reduction of 66% /
mg O3) (Figure 2b). This optimum change in organic matter corresponded approximately to
maximum ozone consumption (0.30 mg O3 / mg DOC). At higher doses, the effect of ozone on

UV absorbance was less pronounced.

The curves of BDOC formation versus ozone dose for the different water samples are given in
figure 2c. As expected, ozone treatment increased the biodegradability of naturally occurring
organic matter. In the case of river water (samples | and 2, Table 1) the BDOC formed in 2 stages
(Figure 2c):

- at low ozone doses (0 - 2 mg O3/1), the rate of BDOC formation was high (0.20 mg BDOC / mg
03). The optimum dose for BDOC formation was 1 mg O3/l (0.25 mgO3/mg DOC) for Seine
and 2 mg 03/1 (0.5 mgO3/mg DOC) for the Oise water.

- at higher ozone doses, BDOC production changed little (less than 0.05 mg BDOC / mg O3).
The amount of BDOC produced during ozone treatment was not directly related to the BDOC
content of the raw water, as 0.4 mg/l of BDOC was produced for both Seine and Oise River
waters. This represents 20 and 30% of their initial BDOC content respectively (2.05 mg/l and
1.58 mg/l respectively).

Applied ozone doses typically used for pre-ozonation of river water in France are approximately
0.2 mg O3 / mg DOC (for removal of color, oxidation of manganese...). These doses are lower
than the optimum conditions for BDOC formation or the maximum rate of ozone consumption by

organic matter.
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For sand filtered water, at ozone doses up to 0.75 mg/l (0.25 mg O3 / mg DOC), BDOC
formation increased rapidly (0.45 mg BDOC/ mg O3) (Figure 2c), while above 0.75 mg O3/,
BDOC concentrations increased slowly (less than 0.05 mg BDOC / mg O3). The increase in
BDOC concentration represented 45% of the initial BDOC level. In terms of treatment, inter-

ozonation leads to immediate BDOC production.

During our experiment, for a five - minute contact, the effect of ozone was optimum for BDOC
formation at ozone rates of 0.5 mg O3/mg DOC (Oise River water) and 0.25 mg O3/ mg DOC
(Seine water, filter effluent). At the same time, traces of ozone residues appeared and UV
reduction was optimum. At these rates, all the biodegradable organic mattér likely to be formed
has already been formed. The ozone consumption did not accurately reflect the
transformation of the organic matter. For the same quantity of consumed ozone, UV reduction
and BDOC production differed for the 2 river samples. The Oise sample gave a slower UV
reduction and a greater BDOC formation than the Seine water. Ozone was effective at lower
doses for filter effluent (lower ozone consumption, greater BDOC formation and UV reduction).
The fraction of organic matter removed in the first stage of coagulation - flocculation seems to
consume large quantities of ozone.

Experiments performed with an ozonation pilot on the same water type (sand filter effluent from
Mery/Qise treatment plant, DOCi=2.6 mg/l; BDOC=0.3 mg/l) gave similar results. For increasing
ozone doses (0 - 5 mg O3/l, contact time = 7 min.), maximum BDOC production was reached for
an applied ozone dose of 2 mg/l (0.75 mg O3/mg DOC). At this dose, ozone consumption was 1
mg/l. Increase in BDOC concentration was 60% of initial BDOC content.

During the ozonation step of the sand filtered water in the Mery/Oise treatment plant, BDOC
production represented 100% (filter effluent I. DOCi=3.0 mg/l, BDOC=0.5 mg/l), 35% (fiiter
effluent 11: DOCi=2.5 mg/l, BDOC=0.8 mg/l) and 60% (Filter effluent III: DOCi=2.6 mg/l,
BDOC=0.5 mg/l) over the initial concentration for ozone doses of 0.5, 1.2, and 1.35 mgO3/mg

DOC, respectively (unpublished data).
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The concentrations of BDOC formed following ozonation recorded during our study agree with
the literature (4)(6)(8)(13)(15). In a study on the effect of ozone on river water (Rossdale water
treatment plant, Edmonton, Alberta, Canada), HUCK et al. (6) reported that ozone doses of 0.5
mg O3/ mg DOC resulted in an increase in AOC concentration (13). In another study (8),
increasing ozone rates up to 2 mg O3/mg TOC have been shown to increase the AOC
measurements by P17 and NOX procedure in a raw water sample (TOC=149 mg/l) AOC
productions represented 214% of initial concentation for NOX Spiriflium bacteria and 115% for
P17 Pseudomonas bacteria. At this rate, BDOC showed an increase of 0.3 mg/ (8). WERNER (15)
showed that the assimilable fraction of humic substances increased sharply at doses up to 1 mg
03/mg DOC. Results similar to ours were obtained in a study on the effect of the ozone dose on
BDOC production, where in the optimum ozone doses for waters from 3 rivers were 1.5, 2 and 1
mg O3/l respectively (6). With ozone doses between 1 and 3.5 mg/l, maximum AOC production
occured in sand filtered water at a dose of 2 mg O3/ (4). All these results show an increase in
the biodegradable fraction of organic carbon at moderate ozonation levels.

Higher doses have little effect on the biodegradability of the organic matter. It seems that certain
molecules are either resistant to the action of ozone or transformed into non biodegradable by-

products.

Effect of contact time

Figure 3 shows the variation in ozone consumption, UV absorbance reduction (254 nm) and
the BDOC formation with contact time for Qise water (sample 4, Table I), Seine water (sample
S, Table I) treated with 5 and 6 mg O3/l respectively (1,5 mg O3/mg DOC), and rapid sand
filtered water (sample 6, Table I) treated with 3 mg O3/1 (0,8 mg O3/mg DOC). The applied

ozone doses were high to insure a residual ozone after a long contact time (50 - 60 min.).
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Ozone reacted with the organic matter within the first minutes of treatment. During that time,
high ozone consumption, high UV absorbance abatement and an increase in BDOC values were
observed. After 2 min. of contact, the ozone consumption was 40-45% of the ozone dose for the
river water samples, and 60% for the sand filtered water (Figure 3a). The ozone consumption
increased only slowly after longer contact.

UV absorbance reduction was similar for the various samples studied and was 45-48% after 2
min. of contact (UV absorbance reduction was approximately 24% / min. contact time). It
increased by an additional 20 % (for nver waters) after 60 min. and 15 % (for filter effluent)
after 50 min. (reduction of 0.3% / min. contact time) (Figure 3b).

The increase in BDOC concentration was 15-25 % ( Seine water: 0.15 mg BDOC / min. contact
time; Oise water: 0.3 mg BDOC / min. contact time), and 80 % (filter effluent: 0.35 mg BDOC /
min. contact time) after treatment for 2 min.. For longer contact times, BDOC concentrations
increased slowly with an increase of 10 % for the river waters after 60 min.. For the filtered

water, an additional increase of 30% was observed after 50 min. (Figure 3c).

Ozone reacted quickly with the organic matter within the first minutes of treatment through
direct and selective action. Oxidant disappeared quickly and biodegradable by-products
increased after the transformation of aromatic compounds. This first stage corresponds to the
initial phase of ozone consumption, during which ozone reacts with aromatic sites and double
bonds (13). Ozone consumption is slower at longer contact times (long term ozone

consumption phase), corresponding to the oxidation of less reactive sites or ozone by-products

(13).

Effect of applied ozone dose - contact time (CT) combination

Figures 4 and 5 show the variation in ozone consumption, UV reduction and BDOC formation

versus applied ozone dose for Oise water (sample 7, Table [) submitted to applied ozone doses
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of 0.75, 1.5, 3, 5 and 10 mg/l (contact time = 2, 5, 10, 30 and 60 min.) and rapid sand - filtered

water (sample 8, Table I) submitted to applied ozone doses -of 0.25, 0.75, 1.5, 3 and 8 mg/l

(contact time =2, 5, 12 and 50 min.).

- Low ozone doses:

At low ozone doses (O3 < 2 mg/l for nver water, O3 <1 mg/l for the filter effuent), ozone was
completely consumed in the first 2 minutes of contact (Figures 4a and 5a). The small quantity of
ozone reacted rapidly with the organic matter. No residual ozone was found in either gas or
aqueous phase after 2 min. of contact. UV absorbance reduction was little affected by contact
time. It was 20% in the river water sample with an applied ozone dose of 1.5 mg/l and 25% in
filter effluent with an applied ozone dose of 0.75 mg/l. BDOC production was also similar,
whatever the contact time. BDOC formation was 45 % (0.50 mg/l) in the river water (applied

ozone dose = 1.5 mg/l) and 30 % (0.25 mg/l) in the filter effluent (applied ozone dose = 0.75

mg/1).

At low doses, ozone reacted with the organic matter within a few minutes.

Intermediate ozone doses:

A contact time of 2 min. was not enough to have a maximum BDOC production in either sample.
Ozone transfer was not optimum at these doses.

With river water, when the applied ozone dose varied from 2 to 5 mg/l, the maximum BDOC
formation was reached within 5 min. BDOC values showed no change when the contact time
increased from S to 10, 30 or 60 min. (Figure 4c). In this case, ozone transfer was not the

limiting factor. Most of the ozone reacted with organic compounds within 5 min.
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With sand filtered water, no differences in BDOC values were observed after a treatment of 5 or
12 min. as the ozone doses evolved from 0.75 to 3 mg O3/] (increase of BDOC of 65 % at an
ozone dose of 1.5 mg/l and a contact time of 5 min.) (Figure Sc). However, a significant increase
in BDOC was observed (105% with 3 mg O3/l) after a very long contact time (50 min.) . With a
longer contact time, residual ozone can react on slightly biodegradable compounds (low reaction

kinetics) (2).

For both of studied water samples, representation of BDOC concentrations for different contact
times versus ozone consumption (Figure 6) suggested that high ozone dosages for a short contact
time appeared to produce more BDOC than low ozone doses for a longer contact time. Indeed,
for a similar ozone consumption, produced BDOC concentrations were higher for a 5 min.
contact time (corresponding to higher applied ozone doses) than for a period of 10 or 12 min.

(corresponding to lower applied doses).

High ozone doses:

With river water, a high ozone dose (10 mg/l) and a long contact time (60 min.) seemed to
improve the oxidation process with BDOC formation reaching 123% (A BDOC = 143 mg/l)
(Figure 4c). With filter effuent, BDOC concentrations continued to incréase as contact time and
ozone dose increased (Figure Sc). The maximum BDOC increase amounted 115 % of the original
concentration, or 0.86 mg/l. These results show that a long contact with ozone present allows for

the oxidation of compounds that have low reaction kinetics.

In conclusion, at low ozone doses (O3 < 0.4 mg/ mg DOC), all the effects of ozone occurred
quickly. At intermediate applied ozone doses (0,5 - 1,5 mg O3/mg DOC) the ozone dose seems
to have more effect than the contact time. For the same quantity of consumed ozone, a short

contact time associated with a high ozone dose is preferable to a long contact time and a fow
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ozone dose High ozone doses (more than 2 mg O3/mg DOC) and long contact times (50-60
min.) lead to a clear increase of BDOC values. This phenomenon may be related to an oxidation
of some ozone by-products or a wider spectrum of molecules which are not affected at
intermediate doses.

For either type of water, the optimum oxidation yield was reached within 5 min. at an ozone rate

of 0.5 mg O3/ mg DOC. Such conditions are generally applied in full scale water treatment plants.
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Figure 6: BDOC formation in river water (sample 7, Table 1) and filter
effluent (sample 8, Tabie l) as a function of the ozone consumption and
for different contact times.

Conclusion

This study on the effects of ozone used a simple, rapid and efficient laboratory method to
simulate ozonation and obtain a complete assessment of oxidation. Applied to two types of water

(river and sand filtered water), this study showed that:
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- with 5 min. contact, the optimum BDOC formation (corresponding to the optimum UV
absorbance reduction) was obtained with an ozone dose of 0.25 - 0.50 mg O3 / mg DOC. Traces
of residual ozone appeared at these doses. The BDOC formation was 20 - 30% of the original
concentration in the river waters (0.25 - 0.35 mg BDOC / mg O3) and 45% in the sand filtered
water (0.45 mg BDOC / mg O3). Ozone had more effect on BDOC production in filter effluent

than river water.

- BDOC was formed within the first minutes of treatment. It was accompanied by fast ozone
consumption, (40 - 60% of ozone consumed within 2 min.), and high UV absorbance reduction
(45 - 48% within 2 min.). After 2 min. in contact, BDOC production reached 0.15 - 0.30 mg/ mg

Os for river waters and 0.35 mg BDOC / mg O3 for the filtered water.

- Concerning  the influence of the two parameters, ozone dose and contact time, on BDOC
production, for the same quantity of consumed ozone, a short contact time and a high ozone dose
were preferable to a long contact time and a lower ozone dose. For river and a filtered water, the
optimum of BDOC formation was obtained with an ozone dose of 0.5 mg O3 / mg DOC and 5

min. of contact.
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Abstract

The effects of ozone and ozone/ hydrogen peroxide on BDOC formation were studied with the
"Ozotest” method, a laboratory technique that permits the assessment of oxidation efficiency.
Oxidation treatments were performed on river water and sand filter effluent samples. Ozone
consumption, reduction of UV absorbance, and BDOC formation were monitored during the
experiments. The ratio of 0.35 - 0.45 mg H»O7 per mg O3 used to degrade pesticides was also
optimal for the oxidation of organic matter. BDOC formation versus ozone dose curves with
ozone alone or ozone / peroxide system were similar. BDOC formation was optimum at an
applied ozone dose of 0.5 -1 mg O3/ mg C (contact time = 10 min.). The ozone / peroxide system
yielded lower BDOC values than ozone alone, a phenomenom related to differences in by-
products generated by the two oxidative systems. Moreover, reduction of the concentration of
DOC was higher with ozone / hydrogen peroxide than with ozone alone. For both oxidant

systems, BDOC formation occurred during the first minute of treatment.

Key words

Ozone - Hydrogen peroxide - Organic matter - Oxidation - BDOC formation.

Resume

Les effets de l'ozone et du systéme ozone/ peroxyde dhydrogéne sur la formation de carbone
organique dissous biodégradable ont été etudiés a l'aide de la méthode de laboratoire "Ozotest",
qui permet l'établissement d'un bilan oxydant complet. Les traitements d'oxydation ont été

réalisés sur des échantillons d'eau de riviere ou d'eau filtrée sur sable. Les parameétres suivis ont
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été la consommation d'ozone, l'abattement de l'absorbance UV (254 nm) et la formation de
CODB. Le ratio de 0.35 - 0.45 mg HpO> par mg O3 utilisé pour la dégradation maximale des
pesticides correspond aussi a l'optimum de production de matiére organique biodégradable. Les
courbes de formation de CODB en fonction de la dose d'ozone apreés traitement par ['ozone ou par
l'ozone/ peroxyde d'hydrogéne suivent une évolution identique. La formation de CODB est
optimale pour un taux d'ozone de 0.5 -1 mg O3/ mg C (temps de contact de 10 min.). Le systéme
ozone / peroxyde conduit & des valeurs de CODB sensiblement plus basses que celles obtenues
avec l'ozone seul, ce phénoméne semble €tre di a une différence des sous produits engendrés par
les deux systémes oxydatifs. De plus, la minéralisation du COD est plus importante en présence
de peroxyde d'hydrogeéne. Pour les 2 systémes d'oxydants, la production de CODB apparait trées

rapidement pendant la premiére minute de traitement.

Mots clés

Ozone - Peroxyde d'hydrogene - Matiere organique - Oxydation - Formation de CODB.

Introduction

Ozone is used in water treatment as a disinfectant, and to remove color, taste, and odor. Ozone
acts directly on organic matter to form carbonyls by acting as a dipole agent on C=C double
bonds, an electrophilic agent on aromatic compounds by ring hydroxylation, and a nucleophilic
agent on C=N double bonds (4). Ozone can also react indirectly as a free radical to form
carbonyls. Under the ozonation conditions normally used for water treatment (5 mg O3/l and

contact time of less than 20 minutes) many molecules are only partially oxidized or are non-



reactive. Ozone/hydrogen peroxide or ozone/UV combinations were developed to oxidize a
larger spectrum of organic compounds by increasing the free radical reactivity (6). The
ozone/hydrogen peroxide combination can degrade alcohols and aliphatic acids (8), aldehydes,

saturated organic acids, and chlorinated solvents (2,3).

The ozone /hydrogen peroxide system has been proposed as a mean to reduce the pesticide
content in water (10,12) and thus comply with the European Economic Community (EEC)
guidelines for pesticides Atrazine is more completely eliminated by the O3/H202 system than
ozone alone. The optimum ratio is 0.35-0.45 mg H202 per mg O3 (12), but chlorinated aliphatic
compounds which are completely saturated with chlorine (such as carbon tetrachloride), can not

be oxidized by the O3/H202 system (10).

Ozone enhances the biodegradabiiity of organic matter, increasing molecule polarity, forming
small molecular weight substances at the expense of higher molecular weight compounds, and
reducing aromaticity (9). The best conditions of ozonation for producing Biodegradable
Dissolved Organic Carbon (BDOC) are those which simultaneously provide maximum UV
reduction, measured as a change in absorbance at 254 nm (maximum change in aromaticity) and
leave traces of ozone residues (15). For a contact time of S min., BDOC formation has been

found to be highest at an applied ozone dose of 0.25-0.5 mg O3/mg C (15).

At present, the effect of the ozone/hydrogen peroxide system on BDOC production is unknown.
We therefore studied the effect of ozone/hydrogen peroxide on BDOC formation and compared
ozone alone versus ozone/hydrogen peroxide. BDOC production was tested at the O3/H202
levels used in pesticide degradation, at constant H202/03 ratios but different O3 doses, and at

differing contact times.
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Materials And Methods

CHARACTERISTICS OF WATER SAMPLES STUDIED.

To simulate pre or post ozonation, the experiments were carried out on river and sand filtered
water samples. Samples of untreated (raw) water were taken from the Oise River (Mery/Oise
treatment plant, France). River water samples were prefiltered (glass fiber prefilter, Durieux No.
28) to remove suspended particles prior to experimental treatments. Samples of a rapid sand
filter effluent (Mery/Oise treatment plant) were also studied. Characteristics of water samples

studied are given in Table L.

TABLE I: CHARACTERISTICS OF RIVER OISE WATER USED IN EXPERIMENTAL
TREATMENTS .(DOCi= initial dissolved organic carbon; RDOC= refractory dissolved organic
carbon; BDOC= biodegradable dissolved organic carbon).

Experiment Water Type Sample DOCi RDOC BDOC Alkalinity pH
Number (mgl) (mgl)  (mgh) (°F)

Raw 1 423 2.47 1.76 23 7.9
H,0,/03  Filter 2 305 224 081 20 7.6

Ratio Effluent
Ozone Dose Raw 3 397 2.44 1.53 22 7.8
Fiiter 4 3.01 1.98 1.03 19 7.8

Effluent
Contact Filter 5 333 243 0.90 18 77

Time Effluent

OZONE PRODUCTION.

Ozone was produced by a laboratory ozonizer (Trailigaz, labo 76), supplied with oxygen (Air
liquide, N48 oxygen), producing a maximum of 90 mg O3/1. The concentration of ozone during

experiments was 70 mg O3/ oxygen.



OXIDATION TESTS WITH OZONE AND OZONE/HYDROGEN PEROXIDE. Experiments
were performed at 20 + 19C using the Ozotest method (13), a techmque that simulates the effects
of ozonation and allows complete oxidation assessment (Figure 1). Ozone was applied to a one
liter sample at atmospheric pressure, injected via the septum using a glass syringe (Hamilton
1002). When ozone plus hydrogen peroxide was tested, the hydrogen peroxide was added to the
water sample before ozone injecﬁon. The flask was placed on an automatic shaker (Agitelec)
with adjustable agitation duration and speed. Agitation speed was constant in all experiments.
After the reaction, the sample was evacuated by nitrogen pressure (inert gas, quality N50). The
tap was closed before complete evacuation of the water sample to retain a water interface that

traped the gas in the flask.

Water sample

Figure 1: Experimental reactor system used for the Ozotest method.
The reactor consists of a flask with a septum (a) for the injection of
oxidant, nitrogen or potassium iodide, a tap (b), a glass plug (c) and a
removable glass tube (d) to evacuate the sample.

MEASUREMENTS.
Dissolved ozone concentrations in water were determined by the indigo method (1). Ozone dose

in the gas phase was determined by iodometry (14) using 2 mg/l potassium iodide solution
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(injected in the flask via the septum) to determine the amount of residual ozone in the gas phase.
Hydrogen peroxide residuals were measured by the titanium tetrachloride colorimetric method
(5). Ozone consumption (chemical consumption by the organic matter and self-destruction) was
defined as the difference between the initial ozone dose applied and the sum of ozone residues in
water and gas. UV absorbance was determined at 254 nm with a spectrophotometer (Philips
PUB62S).

BDOC was determined with bacteria fixed on sand as described by Joret and Levi (7). DOC

concentrations were measured daily in duplicate by persulfate oxidation (O.I. 700 TOC analyzer).

Results And Discussion

The effects of ozone and ozone plus hydrogen peroxide treatments were assessed from changes in
organic constituents in the test waters. All treatments reduced DOC concentrations, increased
BDOC concentrations, and reduced absorbance at 254 nm. These phenomena varied with ozone
dose, the ozone to hydrogen peroxide ratio, and the contact time. In addition to the above

parameters, ozone consumption was assessed following treatments.

EFFECTS OF HYDROGEN PEROXIDE/ OZONE RATIO

Ozonation alone was less effective in reducing DOC concentrations in raw river water and filter
effluent (samples 1 and 2, Table I) than when ozone was combined with hydrogen peroxide
(Figures 2a and 3a). The decrease in DOC concentration was grater as more hydrogen peroxide

was added, up to a ratio of 0.4, and then it remained constant. A maximum of 10% of initial
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DOC was oxidized to carbon dioxide, with higher level of DOC oxidation at any given ratio

corresponding to higher ozone doses in the presence of hydrogen peroxide.
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Figure 2: Reduction of DOC concentrations, BDOC formation (a) and RDOC
(b) in raw water (sample 1, Tabie ) as a function of the hydrogen peroxide/
ozone ratio (ozone doses : 3 and 6 mg/l; contact time: 10 min.).
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Figure 3: Reduction of DOC concentrations, BDOC formation (a) and RDOC
(b) in filter effluent (sample 2, Table ) as a function of the hydrogen peroxide/

ozone ratio (ozone doses : 3 and 5 mg/l; contact time: 10 min.).

A maximum BDOC concentration was reached for river water and filter effluent (samples | and
2, Table 1) when treated with ozone alone, or with low additions of hydrogen peroxide to the

ozone (Figures 2a and 3a). BDOC increases were always greater at higher ozone doses. and as
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the amount of peroxide increased the amount of BDOC increase diminished. BDOC increased as
much as 70% over initial concentrations and the reduction due to hydrogen peroxide was as great
as 15%. When the HoO-/O3 ratio increased up to 0.4, reduction of DOC concentrations was
mainly explained by mineralization of a fraction of the produced BDOC into carbon dioxide;
because RDOC remained aproximately constant. For a high H»O»/ O3 ratio, lower BDOC values

were explained by a reduced RDOC oxidation (higher RDOC values) (Figures 2b and 3b).

It has been shown that ozone alone has little effect on DOC mineralization (4), acting on
aromatic compounds to form carbon dioxide in small quantities. However, the combination of
ozone and hydrogen peroxide allows for the transformation of humic and fulvic acid substances.
Additionally, ozone plus hydrogen peroxide act on aliphatic compounds due to the high reactivity
of OHO free radicals. Paillard et al. (10) reported an optimum hydrogen peroxide/ ozone ratio of
0.35 - 0.45 for pesticide degradation. Our findings that a ratio of 0.4 gave optimum organic
matter oxidation are consistent with these results. Additional experiments on the effects of ozone
dose and contact time, dicussed below, were performed with a ratio of 0.35 mg H702/ mg O3

(to avoid hydrogen peroxide residues in water) .

With river water (sample 1, Table 1), ozone consumption reached 90% at an ozone dose of 3
mg/l and 80% at a dose of 6 mg/l, both in the absence of hydrogen peroxide. When the peroxide
was present, ozone was completely consumed. With the filter effluent (sample 2, Table I), ozone
consumption was 80% and 60%, for doses of 3 and 5 mg/l, respectively, and no hydrogen
peroxide. As with the raw river water, the presence of hydrogen peroxide at low concentrations
consumed the ozone. The consumption of ozone by the hydrogen peroxide led to a decline in the
oxidation effectiveness of the hydrogen peroxide/ozone system at higher ratios, as demonstrated

by the DOC, BDOC and RDOC data (figures 2 and 3).
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EFFECTS OF OZONE DOSE AT A CONSTANT HYDROGEN PEROXIDE/OZONE RATIO

(contact time = 10 min).

When ozone alone was used, it was completely consumed at doses up to 3 mg O3/l for the raw
water (0.75 mg O3/mg C) (figure 4) and 1.5 mg O3/l for the filter effluent ( 0.5 mg O3/mg C)
(Figure 6). At higher ozone doses, consumption was lower than the applied dose and the residual
ozone increased with the dose. Similar values of ozone consumption were found in a previous

study on these types of water (15), demonstrating the constancy of the water matrix.

Ozone consumpticn (mg/l) UV reduction (%)
12 80
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-~ 03+H202 {03 cons.} —+— 03 (03 cons.}
~*— 03+H202 (UV reduc.) 8- 03 (UV reduc.)

Figure 4: Comparison of ozone and ozone - hydrogen peroxide treatment
{H202:03=0.35) of a raw water (sample 3, Table |) and eftect of czone dose on
ozone consumption pius UV reduction (254 nm) (contact time = 10 min.).

When ozone was used in conjonction with the ozone/hydrogen peroxide, ozone was always
completely consumed. This result has been previously reported (10,11), and we suggest that the

hydrogen peroxide leads to the decomposition of ozone into hydroxyl radicals.
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The reduction in UV absorbance is used as an indicator of loss of aromaticity. With ozone alone,
UV absorbance was reduced with increases in the ozone dose up to 3 mg Oxy/l for river water
(Figure 4) and 1.5 mg O3/1 for fiiter effluent (Figure 6). For both raw water and filter effluent, the
maximum reduction in UV 254 absorbance was 60 - 70% . Ozone thus seems to be more
effective than the ozone / peroxide system for the loss of aromaticity.

UV absorbance (254 nm) gives partial informations on the organic matter. This suggests a

difference in the structure of the by-products generated by the two oxidative systems.
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River water
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Figure 5: Comparison of ozone and ozone - hydrogen peroxide treatment
(H202:03=0.35) of a raw water (sample 3, Table 1) and effect of ozone dose on
BDOC formation (contact time = 10 min.).
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Figure 6: Comparison of ozone and ozone - hydrogen peroxide treatment
(H202:03=0.35) of a filter effluent (sample 4, Table 1) and effect of ozone dose
on ozone consumption plus UV reduction (254 nm) (contact time = 10 min.).
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Figure 7: Comparison of ozone and ozone - hydrogen peroxide treatment
(H202:03=0.35) of a filter effluent (sample 4, Table 1) and effect of ozone dose
on BDOC formation (contact time = 10 min.).
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BDOC concentrations varied directly as a function of ozone and ozone / peroxide doses (Figures
5 and 7) and the curves describing this relationship were similar.

The greatest increases occurred at an ozone dose of 3 mg/l, or an ozone rate of 0.5 - 1.0 mg
03/mg C, at a contact time of 10 min.. These results agree with previously reported data (15, 9).
Maximum BDOC concentrations represented an increase of 40 and 45% (ozone alone) or 30 and
35% (ozone/peroxide) over the initial concentrations for river water and filter effluent
respectively.

BDOC values changed little between water treated with ozone alone and with the ozone /
peroxide system. However, for these water samples, ozone alone seems to give higher BDOC

values than ozone/ peroxide.

At a constant hydrogen peroxide/ozone ratio of 0.35 and contact time of 10 minutes, increasing
doses of ozone resulted in an increased reduction of DOC concentrations (Table II). Reduction of
DOC concentrations was greater with the ozone / peroxide system With an ozone dose of 8
mg/l, DOC removal was 6 % (raw water) and 12 % (filter effluent) with the ozone/ peroxide
combination. With ozone alone, the reduction was 3 % (raw water) and S % (filter effluent). In
river water , DOC concentration is only reduced at high ozone doses (8 mg O3 /I with ozone
alone; 5 -8 mg O3 /I with O3 + H7O»2). In filter effluent, the reduction of DOC concentrations
occurs at lower ozone doses {3 mg O3/1). Ozone leads to mineralization of a very small fraction
of DOC by a direct and selective action (4). Greater mineralization of DOC is observed with the

O3 /H5O4 system due to non selective action of radicals.
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TABLE HI: REDUCTION OF DOC CONCENTRATIONS IN RIVER WATER AND FILTER
EFFLUENT WATER TREATED WITH OZONE AND OZONE / HYDROGEN
PEROXIDE. The dashes (-) indicate no experimental data at the corresponding ozone

dose.
Ozone dose Reduction of DOC concentrations (mg/])
(mgA)
River water (sample 3) Filter eMuent (sample 4)
03 05+ H,0, 0; 0; + H,0,
1 0 0 - -
3 0 0 0.10 0.11
5 0 0.05 - -
6 - - 0.15 0.29
8 0.10 0.25 0.10 0.35
EFFECT OF CONTACT TIME

When ozone alone at a dose of 4 mg O3/l or ozone/hydrogen peroxide at the same ozone dose
and a ratio of 0.35 were used on a filter effluent (sample 5, Table I), a rapid ozone consumption,
a sigificant decline in UV absorption (Figure 8) and an increase in BDOC (Figure 9) occured

within the first minute in contact.

After one min., 50% of the ozone dose was consumed in the ozone alone exposure while 75%

was consumed in the ozone/hydrogen peroxide system (Figure 8). After 2 min., ozone

consumption was nearly complete in the ozone/hydrogen peroxide system.
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UV adsorption at 254 nm was reduced sharply after only 15 to 30 sec. of contact and similar
values are observed with ozone alone and the ozone / peroxide system (Figure 8). For both
oxidant systems, it reflects the oxidation effect on aromatic compounds.

The reduction was maximal after 30 to 45 sec. with both oxidation systems. Ozone alone gave

higher levels of reduction than ozone/hydrogen peroxide.

DOC and BDOC changes occurred as a function of contact time (Figure 9). Most of the changes
occurred within the first minute of contact, as BDOC increased by 35% with ozone alone and

25% with ozone/hydrogen peroxide. Only minor changes occurred beyond one minute of contact.

Conclusions

This study on the effects of ozone/hydrogen peroxide on BDOC formation, performed with a
laboratory method, showed that the H202/03 ratio of 0.35 - 0.45 which is typically used to
degrade pesticides is also optimal for the oxidation of organic matter as measured by DOC. The
decrease in DOC concentration is higher in the H202/03 system, while the production of BDOC
is higher in the O3 system. As the amount of peroxide increased up a ratio of 0.4, the amount of
BDOC formed diminished while RDOC remained constant, showing that mineralization of some
BDOC occured. These differences suggest qualitative differences in the oxidation products of the
two systems. For both oxidant systems, BDOC formation occured within the first minute of

treatment.
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Abstract

In this study, the effects of ozone, ozone hydrogen~peroxide. or catalytic ozone were assessed
from changes in the organic constituents of a fulvic acid solution. Oxidation tests were
performed with the ozotest method, which allows an assessment of the extent of oxidation.
Ozone, ozone hydrogen-peroxide and catalytic ozone mineralized 15%, 18% and 25% of the
initial DOC, respectively. The oxidation system that generated the highest BDOC
concentrations was ozone hydrogen-peroxide, while catalytic ozone produced the lowest
concentrations, ozone alone was intermediate (BDOC of 0.90 mg/l with ozone hydrogen-
peroxide, 0.80 mg/l with ozone alone and 0.60 mg/! with catalytic ozone; ozone dose higher
than 3.5 mg/l). Catalytic ozone induced oxidation of ozone by-products into CO- . Moreover,

catalytic ozone leaded to the highest decrease in chlorine demand.

Key words

Ozone, Ozone hydrogen-peroxide, Catalytic ozone, Dissolved Organic Carbon (DOC),

Mineralization, Biodegradable Dissolved Organic Carbon (BDOC).

INTRODUCTION

Ozone oxidation is a common process in water treatment used to remove water pollutants,
odors, color, and tastes. It improves the flocculation stage and the biodegradability of the
organic matter, and it is also a good disinfectant. Ozone is often applied prior to a granular
activated carbon filter to improve the removal of organic materials and chemical pollutants

(Langlais er al.,1991).
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However, many compounds are only partially oxidized by ozone or are refractory. Several
processes have been performed in conjunction with ozone to increase the oxidation level of
molecules and to oxidize a larger spectrum of organic compounds. Ozone hydrogen-peroxide
and ozone-UV systems allow a non-selective degradation by free radical oxidation (Hoigne and
Bader, 1976). The ozone peroxide combination leads to the degradation of alcohols, aliphatic
acids, aldehydes, micro pollutants such as atrazine, and chlorinated solvents that are refractory
to the direct action of ozone alone (Bourbigot er al., 1985; Brunet er al.,1984; Paillard, 1990).
We observed a disparition of reagent; a TOC reduction and an optimal pH situated at the

neutrality.

In an attempt to mineralize a greater fraction of the organic matter to CO>+H»>0 studies have
been performed on catalytic oxidation (Al Hayek and Doré, 1985; Al Hayek and Doré. 1990;
Paillard er al., 1991a; Paillard er al., 1991b). Catazone is an heterogeneous catalytic ozonation
process in which a water sample is ozonated in the presence of a solid catalyst composed of
titanium oxide. The catalytic oxidation leads to a high oxidation level of the organic matter
without a dissolution of titanium in the water after the ozone oxidation (Paillard er al., 1991a;

Paillard er al., 1991b).

The efficiency of catalytic ozone on TOC reduction of oxalic acid solution (refractory to ozone
alone) rose 95%. Catalytic ozone is more etfective at higher pH levels (pH ranging from 5 to
9). In contrast to the ozone - peroxide which is affected by the presence of bicarbonates
(scavengers), catalytic ozonation does not seem to be affected by increased alkalinity (Sodium-
bicarbonate, 0-200 mg/l) (Paillard er al., 1991a). The increase of the oxidant power of
catalytic ozone results in low chiorine demands (40% less than ozone and ozone peroxide) and

a reduction of THM formation potential (Paillard er al.. 1991a).
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Qur study compares the oxidation of a fulvic acid solution and subsequent generation of

biodegradable organic matter by ozone alone, ozone hydrogen-peroxide and catalytic ozone.

MATERIALS AND METHODS.

Fulvic acids were extracted (from CEBRON water) as describe by Thurman and Malcolm
(1981). CEBRON water is a surface water used for drinking water production. Its high DOC
content (DOC = 15 mg/l) is mainly due to humic substances. The elemental composition is
50.8% of carbon; 5.0% of hydrogen; 1.8% of nitrogen; 38.9% of oxygen and 1.4% of
sulfur (Xiong, 1988). The fulvic acids were diluted with a mineral water (VOLVIC water:
pH=7 - hardness: 5°2 French or 3°6 English - bicarbonates : 65.3 mg/l - total mineralization

at 180°C : 109 mg/1) to conduct the BDOC assay.

Experiments were performed on one liter water samples at atmospheric pressure using the
ozotest method, previously described by Roche er al. (1993). This allows an assessment of
oxidation efficiency. Ozone consumption (chemical consumption and self destruction of ozone
in water) is defined as the difference between the initial applied ozone dose and the sum of

ozone residues in water and gas.

Hydrogen peroxide was used at a ratio of 0.35 mg of H>O; per mg of ozone (Paillard, 1990).
The solid catalyst composed of titanium oxide fixed on aluminia billet (BST) was preserved in
distilled water. The amount of catalyst was 10 g per liter of water sample. Hydrogen peroxide

or catalyst were added to the water sample before ozone injection.

Dissolved ozone concentrations in water were determined by the indigo method (Bader and

hoigne, 1981) . The residual ozone in gas was analyzed by iodometry (Rodier, 1984) and
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hydrogen peroxide residues were measured by the colorimetric titanium tetrachloride method
(TiCly) (Eisenberg, 1943). UV absorption measurements were performed at 254 nm
(spectrophotometer Philips, PU 8025). BDOC was determined by incubating water samples
with bacteria fixed on sand as described by Joret and Levi (1986). Chlorine demand
determination was based on the measurement of the free chlorine residue concentration after a
1 hour contact time. The water samples were chlorinated at 2 mg/l. Free chlorine residues

were measured by the N,N-diethylphenylene -1,4 diamine (DPD) method (Rodier, 1984).

RESULTS AND DISCUSSION

The aim of these experiments was to compare the effects of three oxidation techniques, ozone,
ozone hydrogen-peroxide (ratio: 0.35 mg H2O»/ mg O3), and catalytic ozone (10 g catalyst / |
of water sample) on the changes in organic matter of a fulvic acid solution (DOCi=2.84 mg/l;
RDOC=2.61 mg/l; BDOC=0.23 mg/l). The effects of the applied ozone dose on the ozone
consumption, reduction in UV absorbance and DOC concentration, and changes in RDOC and
BDOC concentrations were studied following 10 min. of contact time. Moreover, the effects

of these three oxidative systems on the chlorine demand were compared.

Ozone was always completely consumed with ozone / peroxide (Fig. 1). Hydrogen peroxide
leads to the decomposition of ozone into hydroxyl radicals (Doré¢, 1989).

With ozone alone and catalytic ozone, at doses up to 3.5 mg O3/l the ozone was completely
consumed (Fig. 1). At higher ozone doses, ozone consumption was not complete, especially
for ozone alone. Catalyst increased the ozone consumption at high doses compared to ozone
alone. For example, at an applied ozone dose of 6.5 mg/l, ozone consumption reached 70%

and 90% respectively, with ozone and catalytic ozone.
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Fig. 1. Ozone consumption versus applied ozone dose for a fulvic acid solution
treated with ozone (03), ozone hydrogen-peroxide (O3 +H202), or cataiytic
ozone (Cata. O3).
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Fig. 2. Reduction in UV absorbance at 254 nm (%) versus applied ozone dose
for a fulvic acid solution treated with ozone (03), ozone hydrogen-peroxide
(03+H202), or catalytic ozone (Cata. 03).
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For the 3 oxidant systems, the reduction in UV absorbance was greatest at ozone doses up to
2 mg O3/1, ranging from 19 - 23%/mg O3, and changed little at higher doses (Fig. 2). Results
obtained with the 3 oxidant system are very similar, but ozone and catalytic ozone seem to be
more etfecuve in reducing UV absorbance. UV absorbance at 254 nm provides some
molecular information about the structure of the organic matter, and these results suggest

differences in the structure of the by-products generated by the three oxidative systems.

DOC reduction as a function of ozone dose showed that catalytic ozone was the most effective
oxidant at ozone doses above 2 mg/l (Fig. 3). For an applied ozone dose of 6.5 mg/l, DOC
reduction reached 0.69 mg/l (25% of initial DOC) with catalytic ozone, 0.52 mg/l (18 %) with
ozone peroxide, and 0.44 mg/l (15%) with ozone alone. DOC reduction increased with the
ozone dose. With catalytic ozone, no DOC adsorption on the catalyst was observed. Paillard es
al. (1991b) reported that the adsorption phenomenon on the catalyst was very weak (lower

than 3-5% of initial DOC).

DOC reduction (mg/f)
0.8 ( ]

f
0.6+ !
04l
0.2L /

* 03 + g3+H202 * Cata. 03 '
0 i } t
0 2 3.5 5 6.5
QOzone dose (mg/i)

Fig. 3. DOC reduction versus applied ozone dose for a fulvic acid solution
treated with ozone (O3), ozone hydrogen-peroxide (03+H202), or catalytic
ozone (Cata. 03).
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The BDOC concentration of the fulvic acid solution was initially 8% of the DOC (BDOC =
0.23 mg/l), but increased to a maximum of 0.80 mg/l (ozone alone), 0.90 mg/l (ozone
peroxide), or 0.60 mg/l (catalytic ozone) when the ozone dose was increased from O to 3.5
mg/l (Fig. 4). Catalytic ozone resulted in BDOC concentrations that were 30% less than with

ozone alone. Little change was observed at higher ozone levels.

BDOC {mg/f)
1

‘ * 03 + 03+H202 * Oa‘catal

. +
o 2 3.5 5 6.5

Ozone dose {mg/l)

Fig. 4. BDOC versus applied ozone dose for a fulvic acid solution treated with
ozone (O3), ozone hydrogen-peroxide (O3-+H202), or catalytic ozone (Cata.
03).

RDOC values obtained with ozone and catalytic ozone were very similar. However, ozone
peroxide seems to give appreciably lower values than the 2 other systems (Fig. 5). (0.10 -
0.20 mg lower for an ozone dose higher than 3.50 mg/l).

In this case, the optimum dose for BDOC formation was reached at a dose of 3 mg O3 /1
which corresponded to a ratio of | mg O3/mg DOC. This corresponded with a maximum

ozone consumption and reduction in UV absorbance.
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Fig. 5. RDOC versus applied ozone dose for a fulvic acid solution treated with
ozone (O3), ozone hydrogen-peroxide (O3+H202), or catalytic ozone (Cata.
03).

The values of chlorine demand before and after treatment with ozone, ozone hydrogen-
peroxide and catalytic ozone are given in Table 1. Applied ozone dose was 5 mg/l. Chlorine
demand decreased after ozone and catalytic ozone treatment. The reduction in chlorine demand
was 16% and 44% over the initial value with ozone and catalytic ozone, respectively. On the
contrary, chlorine demand increased with ozone hydrogen-peroxide treatment, although no

hydrogen-peroxide residue was found in water sample.
In a previous study (Paillard er al., 1991a) on Cebron Water (initial DOC of 5.7 mg/l), the

DOC reduction with catalytic ozone was 50% (with an ozone relative rate= 0.88 mg O3/mg

C) while ozone and ozone peroxide led to a low DOC reduction.
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Table 1: Chlorine demand (chlorine dose =2 mg/l; 1 hour contact time)
for-a fulvic acid solution treated with ozone (O3), ozone hydrogen-
peroxide (O3 + H,0,), and catalytic ozone. Applied ozone dose = 5

mg/l.
Treatment Chlorine demand
(mgil)
untreated 0.32
water
O5 0.27
03 + Hy0, ' 0.60
Catalytic 0.13
ozone

Reaction mechanisms of ozone have been studied (Doré, 1989). Ozone reacts directly on
aromatics, unsaturated organic compounds (double bonds C=C, C=0, C=S, =N-H) and
amino compounds (-NH2) leading to the formation of saturated polycarbonaceous compounds
(cycloaddition) and yielding methyl ceton, diacids, dialdehydes, aldehydes, acids and mineral

compounds (CO7). The last stage explains the DOC reduction with ozone alone (Doré, 1989).

Catalytic ozone leads to a higher mineralization of organic compounds (25% of initial DOC
compared to 15% with ozone alone for an applied ozone dose of 6.5 mg/l), which affects the
BDOC produced by the ozone oxidation. BDOC production was 30% lower with catalytic

ozone than with ozone alone.

Direct action of ozone on polycarbonaceous compounds such as alcohols, aldehydes and

cetons is very low. The chemical reactions of catalytic ozone are still unknown but a previous
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study (Paillard ¢r a/., 1991a) has demonstrated that it does not make use of radical oxidation
but could be a selective oxidation mechanism of carboxylic functions within two stages:
- an adsorption on the catalyst surface,

- an oxidation process on the catalyst surface.

Like ozone, ozone hydrogen-peroxide reacts on aromatic cycles, but moreover, it also reacts
on aliphatic acids with OH® radicals. Due to these conditions, mineralization is higher than
with ozone alone. Radical action (O3/H,0, system) seemed to increase chlorine demand of the
fulvic acid solution (as found by Jadas-Hecart A. er al., 1988), while direct action leaded to a
decrease in chlorine demand. These differences suggest qualitative differences in the oxidation

products generated by the three oxidative systems.

CONCLUSIONS

The aim of this study was to compare the effect of 3 oxidant systems (ozone, ozone hydrogen
peroxide (0.35 mg H-O, /mg O;) and catalytic ozone (10 g catalyst / 1 water sample)) on
DOC mineralization and BDOC production for a fulvic acid solution. It showed that:

- For a 10 min. contact time. the optimum oxidant dose for BDOC production is about | mg
O3 /mg DOC. BDOC values reached 0.80 mg/1 and 0.90 mg/1 with ozone and ozone peroxide
system (for an inttial BDOC of 0.23 mg/l).

- DOC mineralization reached 15% and 18% with ozone alone and ozone peroxide system
respectively (applied ozone dose of 6.5 mg/l).

- Catalytic ozone increases the ozone consumption and led to a higher mineralization of
organic compounds (reduction of 25% of initial DOC). It resulted in a reduction of BDOC

production, compared to ozone alone which was due to the oxidation of ozone by-products
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refractory to ozone alone. Moreover, the decrease in chlorine demand was maximum with the

catalytic ozone system.

Catalytic ozone could be a solution to improve DOC removal from natural water (composed of
natural organic acids such as fulvic acids) in water treatment plants. Futher investigations will

be done in order to explain the exact mechanism of oxidation.
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Situation du probléme et objectifs de I'étude.

La MOB non éliminée lors des traitements de potabilisation constitue une source d'énergic ct de
carbone pour les bactéries, ce qui va entrainer une prolifération de ces germes dans les réseaux
de distribution (Van der Kooij e al. 1982; Levi, 1990, LeChevallier ef al., 1991, Mathieu ef
al ;1992 Servais ef al., 1992). Les incidences de cette prolifération bactérienne sont de plusieurs
ordres. Elles concernent la dégradation des qualités organoleptique et bactériologique de I'eau
(risque de dépassement des normes de potabilité), 'accélération des processus de corrosion et la
mise en place d'une chaine trophique (Allen e/ al., 1980; Levy ef al., 1986, Coallier e/ al., 1989,
Fransollet et Masschelein, 1992). La prolifération des micro-organismes (ou reviviscence
bactérienne) affecte non seulement la flore hétérotrophe aérobie mésophile des réseaux de
distribution mais aussi dans certains cas des germes considérés habituellement comme
indicateurs sanitaires tels que les coliformes (Goshko e al., 1983; Bourbigot e al, 1984,
LeChevallier et al., 1987, Geildreich et Rice, 1987; Payment e al.; 1988). Elle intervient
essentiellement dans le biofilm qui s'établit a la surface eau-canalisation. La quantit¢ de bactéries
dans le biofilm est a relier a deux phénomenes, d'une part le dépot-relargage de bacténes et

d'autre part, la multiplication cellulaire des cellules fixées. (Bryers, 1987) (Figure 1).

Flux de bactéries - Matiére organique -
Particules

BIOFILM

Sedimenis

REGULATION
- Vitesse de I'eau i

- Nutriments

- Paramétres

physicochimiques
- Désinfectants

Canallsation

Flux de bactéries - Matiére arganique -
Particules

Figure 1: Représentation schématique de la formation d’un biofilm 2 la surface d’une
canalisation (d’apres Block ef al., 1990).
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Les réseaux de distribution se comportent comme des réacteurs biologiques complexes. Il est en
effet difficile de définir une loi simple régissant le systéme matiére organique-microorganismes
ainsi que de prévoir 'ensemble des interactions entre les caractéristiques générales de l'eau
(facteurs physiques, chimiques et biologiques), et les caractéristiques propres au réseau de
distnibution (conception, dimensionnement, matériaux, exploitation...) sur la recroissance

bactérienne.

Nous avons en conséquence réalisé une étude de terrain qui avait pour objectifs:
- de préciser les mécanismes responsables de la reviviscence bactérienne (flore bactérienne

totale, coliformes) le long d'un réseau de distribution de taille réelle.

- d'élaborer un modele de risque d'apparition des coliformes dans les réseaux de distribution

(modéle AL COL) a partir d'un calcul de risques croissants d'observation de ces germes.

L'étude a consisté a sutvre hebdomadairement pendant un an (Février 1991- Février 1992), les
paramétres bactériologiques (dénombrement de la flore bactérienne totale par microscopie en
épifluorescence ou par culture sur milieu gélosé) et certains paramétres physico-chimiques
(température, résiduel de chlore, carbone organique dissous biodégradable) dans I'eau en sortie
de l'usine de Méry sur QOise et sur cing sites répartis sur i'ensemble d'un réseau de distribution de
la banlieue parisienne desservi par cette usine .

Le modéle AL COL a ensuite été mis en application lors d'une étude complémentaire qui a été
basée sur le controle hebdomadaire pendant 21 semaines (Avril - Septembre 1992) de 7 et 10
points de prélévement situés sur 2 réseaux alimentés respectivement par les usines de Méry sur

Oise et de Neuilly sur Marne.
Ces travaux ont fait 'objet de deux articles: "Evolution de la qualité bactériologique et de la

teneur en matiére organique biodégradable le long d'un réseau de distribution." et "Paramétres

prédictifs de l'apparition des coliformes dans les réseaux de distribution d'ean d'alimentation.”
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Résumé.
Ce travail a été réalisé afin de mieux comprendre le phénomeéne de reviviscence bactérienne le
long des réseaux de distribution, source de problémes pour les traiteurs d'eau. Cette étude a
donc consisté a suivre hebdomadairement, pendant un an, la qualité bactériologique de 'eau
(flore bactérienne totale, coliformes), la température, le résidue! de chlore, et le carbone
organique dissous biodégradable dans I'eau a la sortie de l'usine de traitement et sur 5 sites
répartis sur 'ensemble d'un réseau de distribution de la banlieue nord de la région parisienne.
La recroissance bactérienne a répondu a une logique dont les trois paramétres clés étaient la
température de l'eau, la présence de desinfectant et la teneur en matiere organique
biodégradable. Les variations de la qualit¢ bactériologique de I'eau évaluée par dénombrement
microscopique en épifluorescence et par culture sur milieu R2A ont €té prédites a 63% et 72%
par un modéle de régression linéaire multiple incluant la température de I'eau et sa
concentration de chlore résiduel. De méme, la consommation de CODB enregistrée le long du
réseau a €té prédite a 54% a partir de deux paramétres, la temperature et la teneur en CODB
dans I'eau en sortie de l'usine de potabilisation. Une consommation de 0,1 mg de CODB s'est

traduit par une augmentation des bactéries en suspension de l'ordre de 10+ bactéries/ml.

Mots clés
Réseau de distribution - Recroissance bactérienne - Température - Résiduel de chlore -

Carbone organique dissous biodégradable (CODB).

Summary
This work was undertaken in order to understand bacterial regrowth in distribution systems
which is a problem fo; water utilities. In this study, bacterial quality, temperature, residual
chiorine and biodegradable dissolved organic carbon were measured weekly in the water
treatment plant effluent and at five distribution sites of a distribution system in the North of

Paris suburbs. Bacterial regrowth increased with water temperature, absence of residual
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chlorine and biodegradable organic matter. Multiple linear regression models including water
temperature and residual chlorine level could explain 63 and 72 % of the variation in bacterial
densities (epifluorescent counts and Heterotrophic plate counts respectively). A model, which
included temperature and BDOC content in treatment plant effuent was able to predict 54 % of
BDOC consumption along the network. A BDOC consumption of 0.1 mg/l resuited in an

increase in the bacterial density of about 10+ bacteria/ml.
Key words

Distribution system - Bacterial regrowth - Temperature - Residual chlorine - Biodegradable

dissolved organic carbon (BDOC).
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Introduction

L'augmentation des dénombrements bacténens le long des réseaux de distnibution, souvent
appelée reviviscence bactérienne, entraine une detérioration de la qualité bactériologique de
l'eau, l'apparition de mauvais goiits, d'odeurs ou de couleup et ['accélération du processus de
corrosion des canalisations (Allen ef a/. 1980; Bouwer et Crowe 1988; Coallier er al. 1989).
Une chaine alimentaire peut se développer jusqu'au stade des macro-invertébrés (Levy ef al.
1986).

La dégradation de la qualité bactériologique des eaux se manifeste le plus souvent par des
augmentations des dénombrements de la flore aérobie mésophile (Flavobacterium,
Acinetobacter, Pseudomonas, Bacillus, Moraxella, Staphilococcus...)(Bourbigot et al. 1984;
Le Chevallier er a/. 1987, Payment et al. 1988) et parfois par l'appantion de coliformes
(Klebsiella, Escherichia coli, Enterobacter...) (Goshko ef al. 1983; Geldreich et Rice 1987; Le
Chevallier er al. 1987, LeChevallier 1990; Camper er al. 1991b). Les bactéries présentes dans
l'eau proviennent majoritairement du biofilm établi a la surface des canalisations ou sur des

matiéres en suspension (Van der Werde ef al. 1989).

L'accumulation des micro-organismes dans le biofilm est gouvernée par trois processus: les
processus de dépot, de métabolisme et de détachement des bactéries (Bryers et Characklis
1982; Bryers 1987, Haudidier e al. 1988; Block er al. 1993a) .

Les micro-orgamismes qui adhérent a la surface d'une canalisation peuvent avoir comme
origines l'usine de traitement (la densité du biofilm diminuerait de 100 a 1000 fois avec la
suppression totale des cellules entrant dans le réseau (Block ez al. 1993b)), la recroissance de
cellules du biofilm existant dans le réseau de distribution ou des interventions externes lors de
travaux. Le processus de métabolisme se caractérise par des phénomeénes de multiplication et
de mortalité des bactéries fixées sur une canalisation. Des paramétres tels que la vitesse de
l'eau, le temps de résidence de l'eau, la température, le pH, la teneur en nutriments ou la

présence de désinfectants régulent le développement du biofilm (Martin ef al 1982; Le
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Chevallier et al. 1987; Donlan er al. 1988; Camper ez al. 1991a; Mathieu er al. 1992; Servais

et al. 1992).

Il a été possible de relier la densité de bactéries fixées dans le biofilm et la dynamique des
bactéries en suspension dans l'eau. En effet, sur plusieurs réseaux de distribution frangais, une
densité de biofilm de 107 bactéries/cm? a correspondu a 5-6 x 104 bactéries/m! (Servais et al.
1993). Dans un réseau expérimental (Nancy, France), les valeurs des dénombrements des
bactéries en suspension et fixées ont été respectivement de 103-105 bactéries/ml et de 106

bactéries’cm? (Mathieu ef al. 1992).

La concentration en matiére organique biodégradable est un parameétre important dans la
recroissance bactérienne (Le Chevallier ez al. 1990b, 1991, Van der Kooij 1992; Mathieu er al.
1992). Les bactéries hétérotrophes utilisent le carbone organique pour la production de
nouveau matériel cellulaire et comme source d'énergie. La matiére organique de l'eau est
constituée principalement de substances humiques, d'hydrates de carbone, de protéines et
d'acides carboxyliques (Thurman et Malcolm 1981). Sa fraction biodégradable peut étre
évaluée par différentes méthodes basées sur deux concepts: le carbone organique facilement
assimilable (COA) et le carbone organique dissous biodégradable (CODB) (Huck, 1990). La
mesure du CODB repose sur le suivi de la décroissance du carbone organique dissous dans un
échantillon d'eau incubé en présence de bactéries fixées (Joret et Levi, 1986) ou en suspension
(Servais er al. 1987). Le COA représente généralement de 0,1 a 9 % du carbone organique
dissous (Van Der Kooij ¢t al. 1982). Les teneurs en CODB des eaux distribuées (obtenues
apreés traitement d'eaux de surface de la région parisienne) sont généralement de 0.2 a 1 mg/l
(soit 10-52% de la matrice organique) (Joret et Volk 1993). La consommation de CODB le
long d'un réseau de distribution provoque une augmentation du nombre de bactéries fixées et
en suspension (Mathieu et al. 1992). Plus la teneur en CODB dans l'eau produite en sortie
d'usine est élevee, plus la consommation de CODB est forte. Une concentration de 0,35 mg/l
de CODB en sortie d'usine a conduit a une consommation de 0,10 mg/1 dans un réseau (Servais

et al. 1992).
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Par ailleurs, les bactéries du biofilm sont trés résistantes a l'action bactéricide du chiore (Le
Chevallier e al. 1988, 1990a; Mathieu er al. 1992). A titre d'exemple, la densité du biofilm
dans un réseau de distribution expérimental (Nancy, France) en presence d'un résiduel de
chlore libre de 0,5 mg/l a été évalué a 10° bactéries/cm? (dénombrements bactériens en
épifluorescence) dont environ 103 bactéries/cm? étaient capable de croitre sur milieu gélose.
Les bactéries présentes dans la phase eau ont été deux fois plus sensibles a la présence de
chlore que les bactérnies du biofilm (Mathieu ef al. 1992). Par ailleurs pour une concentration
en oxydant résiduel identique, le chlore a été 5 fois plus efficace que les chloramines pour la

désinfection du biofilm (Mathieu er al. 1992).

Les objectifs de cette étude étatent de quantifier le phénomeéne de reviviscence bactérienne le
long d'un réseau de distribution et de vérifier l'influence des différents facteurs physico-
chimiques (temperature, reésiduel de chlore total, concentration en matiére organique
biodégradable) qui régissent la recroissance bacterienne (dénombrement de ia flore bactérienne

en suspension et des coliformes).

Matériels et méthodes.

1) Réseau de distribution étudié.
L'étude a porté sur le contréle de l'eau en sortie de l'usine de potabilisation de Méry sur
Oise, dont les caractéristiques ont été préecédemment décrites (Ventresque et Bablon 1989)
et sur 5 points du réseau de distribution alimenté par cet ouvrage (Figure 1):
- le site P1 est situé a 4 km de l'usine de traitement. Le point de prélévement est localisé sur
une canalisation principale ( diameétre de 1 m). Le temps de séjour de l'eau dans le réseau a

ce point a pu étre estimé a quelques heures.
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Figure 1: Représentation schématique des S sites du réseau de distribution étudié.
Préléevement au niveau d'une canalisation: PJ] et P2.
Prélévement au niveau d'un réservoir: Ri, R2 et R3.

(): temps de séjour approximatif de l'eau.

- le point de prélévement P2 est situé a 17 km de l'usine, a l'extrémité du réseau, sur une
canalisation de faible diamétre ( 0,2 m). Pour ce site, le temps de séjour de l'eau est de 1-2
jours.

-le site R1 est un réservoir (12 000 m3) situé a 3,5 km de l'usine (temps de séjour de l'eau
de quelques heures). L'eau est ensuite répartie dans deux autres réservoirs (R2: 700 m3,
R3: 5 000 m3) situés respectivement a 7 et 2 9 km de l'ouvrage de traitement. Pour ces 2

sites, le temps de séjour de I'eau dans le réseau est d'environ 1 jour.

Les paramétres bactériologiques (dénombrement microscopique en épifluorescence,
dénombrement des germes cultivables sur gélose R2A, dénombrement des coliformes) et
physico-chimiques (température, résiduel de chlore, carbone orgamique dissous biodégradable)

ont été contrdlés dans l'eau en sortie d'usine et sur les 5 sites chaque semaine de Février 1991 a
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Févner 1992 (semaines 6 a 52 (1991), et semaines 1 a 5 (1992)) (sortie usine - sites R1 et P1:
n=50; sites P2 et R2: n=47, site R3: n=48). Afin de respecter le temps de résidence de l'eau,
I'échantillonnage a éte réalisé avec un décalage de 4 heures par rapport a l'usine de traitement

pour les sites P1 et R1, 1 jour pour les réservoirs R2 et R3, et 2 jours pour le site P2.

2) Paramétres bactériologiques.
Les échantillons d'eau destinés aux analyses bactériologiques ont €té collectés dans des flacons

stériles de 500 ml contenant 10 mg de thiosulfate de sodium.

a) Dénombrements microscopiques en épifluorescence. (EPI)

Les dénombrements bactériens par microscopie en épifluorescence ont été réalisés a partir
d'une prise d'échantillon de 50 mi fixée par du formaldéhyde (concentration finale 2%) et
stockée a 4°C jusqu'a l'analyse.

Les échantillons d'eau (3 -~ 10 ml) ont éte filtrés au travers d'une membrane en polycarbonate
noire (Millipore, porosité = 0.2 um, diameétre = 25 mm). Les bactéries retenues sur la
membrane ont €té colorées pendant 10 min. avec 2 ml d'une solution d'orangé d'acridine a 30
ug / mi (Merk ref. 1333). Les dénombrements ont été réalisés par observation de 20 champs
microscopiques (microscope Leitz, dialux 20, grossissement 630 x) sous excitation UV

(Orsam, HBO 50W). Les résultats sont exprimeés en bactéries par ml (Bact./ml)

b) Dénombrement de la flore hétérotrophe aérobie mésophile cultivable sur milieu gélosé.
Les bacténes revivifiables ont €té dénombrées aprés inclusion de 1 ml d'échantillon pur ou
dilué dans une gélose R2A (Difco, ref. 1826-17-1) incubée a 20°C pendant 11 jours (R2A20).

Les résuitats sont exprimés en unités formant colonie par ml (UFC/ml).

¢) Dénombrement des coliformes.
Les coliformes ont ét¢ dénombrés selon la méthode AFNOR NFT 90 414 par filtration sur
membrane de porosité 0,45 um (Sartorius, nitrate de cellulose, diametre = 50 mm). Les

membranes ont €té incub€es sur milieu TTC tergitol (Inst. Pasteur, ref 64457), a 37°C
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pendant 48 h (coliformes totaux) et a 44°C pendant 24 h (coliformes thermotolérants). Tous
les coliformes présumeés apparaissant a 37°C ont été confirmés par le test oxydase. Les

résuitats sont exprimés en UFC/100 ml.

3) Mesure du CODB et calcul de la consommation de CODB entre I'usine de traitement
et un site de prélévement.

Le prélévement des echantillons destinés a la mesure du carbone organique dissous
biodégradable a été effectué dans des flacons en verre brun de 500 ml traités a 550°C pendant
quatre heures pour éviter toute contamination carbonée des échantilions.

Le CODB a été mesuré au laboratoire par incubation des échantillons d'eau en présence d'un
inoculum de bactéries fixées sur du sable selon la méthode décnite par Joret et Levi (1986). La
consommation de CODB le long du réseau entre l'usine et chaque site de prélévement
(CODBqops.) @ €té obtenue par différence entre la valeur de CODB enregistrée dans l'eau

produite en sortie d'usine de traitement et celles mesurées sur chacun de ces sites.

4) Parameétres physico-chimiques.
La température de l'eau (°C) a été mesurée en continu a la sortie de l'usine de traitement.
Le résiduel de chlore total a été analysé au moment du prélévement par la méthode a la diéthyl-

paraphenyléne - diamine (DPD) (Rodier 1984).

Résultats

Nous étudierons successivement l'influence de la température et de la présence de chlore sur
l'apparition des coliformes. les variations spatiales de la recroissance bactérienne
(dénombrements en é€pifluorescence et par culture sur gélose R2A) et de la consommation de
CODB le long du réseau de distribution. A titre d'information, les caractéristiques moyennes de
l'eau produite en sortie d'usine apres traitement de l'eau de I'Oise ont été données dans le

tableau 1.
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Tableau 1: Caractéristiques de 'eau produite en sortie d'usine de traitement pendant I'étude

(Février 1991- Février 1992) (n=50).

Moyenne Minimum Maximum
(o)
COD 2,55 1,99 3,66
(mg/l) (0.35)
CODB 0,86 0,37 1.34
(mg/l) (0,23)
Résiduel de chlore total 0,42 0,32 0,55
(mg/1) (0.04)
Turbidité 0,16 0,10 0,25
(NTU) (0,04)
Dénombrement des bactéries par 5,3 1,5 13
microscopie en épifiuorescence 2,4)
(x10% Bact./ml)
Dénombrement des germes cultivables 5 0 70
(R2A20) (13)
(UFC/ml)
Dénombrement des coliformes totaux 0 0 0
(UFC/100mi)

1) Apparition des coliformes

L'évolution de la température de l'eau et le nombre de coliformes (coliformes totaux) observés
sur les 5 sites pendant l'année d'étude ont été reportés sur la figure 2. Au total, 242 analyses de
recherche de coliformes ont été réalisées, parmi lesquelles 17 se sont révélées positives (soit
7.2%). La densité de coliformes n'a jamais été supérieure a 7 UFC/100 ml sur les sites ou les
coliformes sont apparus. Ces germes ont été isolés simultanément sur deux sttes en 3 occasions
seulement (semaines 27, 29 et 39). Dans la majorité des cas (13 cas sur 17), 'appantion des

coliformes a été associée a une température de l'eau supérieure a 15°C (semaines 21 a 41). Les
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quatre autres cas d'apparition de coliformes (semaines 14, 20,42 et 47) ont correspondu a des

températures de 'eau comprises entre 10°C et 15°C.

UFC/100mi T°C
100 ¢ 30
E
C . ~426
r m&ﬂ _
10 £ : 20
C 118
L s
1 A7 - 10
4 : |
b g

7
7
7
7

4

g
s

ay”‘iﬂm

10 14 18 22 26 30 34 38 42 46 50 2 6
(1991) Temps (semaines) (1992)
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Figure 2: Variation de la température de I'eau et du nombre de coliformes observés sur les

différents sites.

La figure 3 représentant le nombre de cas d'observation de coliformes et la concentration
moyenne en résiduel total de chlore sur chaque site indique qu'aucun cas de coliformes n'a été
observé dans l'eau produite en sortie d'usine (concentration moyenne en chlore résiduel total
de 0,42 + 0,04 mg/) et sur les 2 sites P1 et Rl (concentrations moyennes de résiduel de
chlore total respectivement de 0,18 + 0,03 mg/l et de 0,12 + 0,06 mg/1). Les coliformes ont été
1solés sur les points de prélévement du réseau (R2, R3 et P2) les plus eloignés de l'usine ou la
concentration moyenne de chlore résiduel total au cours de I'année était faible ou nulle. Dans
tous les cas d'observation de coliformes sur un site donn€, la concentration en résiduel de

chiore total a toujours été inférieure a 0,10 mg/l.
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Figure 3. Moyenne des valeurs de résidue!l de chlore total (RCT) et nombre de cas de

coliformes observés sur les différents sites pendant l'année d'étude.

2) Variation de la flore bactérienne en suspension dans I'eau.

La figure 4 représente la moyenne des valeurs de dénombrements de la flore bactérienne en
suspension (EPI et R2A20) enregistrée sur les différents sites, pour des températures de l'eau
inférieures ou supérieures a 15°C. Cette valeur seuil de température de l'eau de 15°C a
correspondu en effet aux apparitions les plus fréquentes de coliformes sur le réseau (Figure 2).
De telles augmentations de la flore bactérienne de l'eau et de la fréquence d'apparition des
coliformes a partir de températures de 'eau supérieures a 15°C ont été mentionnées par
LeChevallier er al. (1991) et Camper et al. (1991a). Au cours de cette étude, les résultats de
dénombrements de la flore bactérienne en suspension par microscopie en épifluorescence ont
été de 1,5 a 2 fois plus forts (sortie d'usine, sites P1, P2, R2 et R3) et de 3,5 fois plus forts (site
R1) lorsque la température de l'eau était supérieure a 15°C. Cette méme tendance a éte

observée pour les dénombrements bactériens par cuiture sur géelose R2A. Pour ce parametre, la

130


http://coliforrr.es

moyenne des valeurs a été 1,5 a 2 fois plus forte pour les sites R2, R3 et P2, et 5 fois plus
forte en sortie d'usine et pour le site Rl quand la température de l'eau était supénieure a 15°C.

Quelle que soit la température de l'eau, les valeurs de dénombrements bactériens ont toujours
été plus fortes sur le réseau qu'en sortie d'usine. Ces valeurs ont ¢té d'autant plus fortes que les
sites étaient plus éloignés de l'usine de traitement. Ce phénomene est a relier a la diminution
progressive de la concentration en résiduel de chlore total (mentionneée sur la figure 3) et a

l'augmentation du temps de séjour de l'eau.
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Figure 4. Moyennes des valeurs de dénombrements bactériens par microscopie en
épifluorescence (EPI) et sur milieu de culture R2A (R2A20) sur les différents sites pour

des températures de l'eau supérieures ou inférieures a 15°C.
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Figure S: Correspondance entre les valeurs prédites (modéles de régression lin€aire [1] et
[2) et les valeurs observées des dénombrements bactériens par microscopie en
épifluorescence (log EPI, Fig. 5a) ou par culture sur milieys R2A (log R2A, figure 5b) sur

'ensemble des sites étudiés.
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Une relation entre le logarithme des valeurs de dénombrements bactériens par microscopie en
épifluorescence (logEPI, Bact./ml) ou par culture sur milieu R2A (logR2A20, UFC/ml), le
résiduel de chilore total (RCT, mg/l) et la température de l;eau (T, °C) a pu étre établie. Les
formules obtenues a partir de modeles de régression linéaire muitiple sont les suivantes:

1 log EPI = -1,55xRCT+0,03xT+4,8  (r2=0,63;n=292)

[2] log R2A20 = -8,86 x RCT +0,03 x T + 3,89 (r?2= 0,72, n=292)

Ces modéles ont permis de prédire respectivement 63% et 72% des variations observées pour
les dénombrements bactériens par épifluorescence et par culture sur gélose R2A. Les figures
5a et 5b montrent la correspondance entre les valeurs prédites par chacun des deux modéles et

les valeurs observees sur I'ensemble des 5 sites du réseau et en sortie d'usine de traitement.

3) Variation de la consommation de CODB le long du réseau de distribution.

L'évolution de la concentration de CODB en sortie d'usine de potabilisation ainsi que la
consommation moyenne de CODB le long du réseau (correspondant a la moyenne des
consommations de CODB enregistrées sur les 5 sites pour une semaine donnée) ont été

représentées sur la figure 6.
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Figure 6: Variation des valeurs de CODB mesurées dans l'eau en sortie d'usine et

consommations moyennes de CODB observées le long du réseau ou prédites (modéle [3]).
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De fortes variations de CODB dans l'eau en sortie d'usine ont été observées d'une semaine a
lautre, avec des ecarts pouvant atteindre 0,75 mg/l. Deu% peénodes dans I'évolution de la
concentration de CODB en sortie d'usine ont €té observées. Lorsque la température de l'eau
était faibie (inférieure a 15-17°C) (semaines 6 a 24 et 44 a 52 en 1991, semaines [ a 5 en
1992), les valeurs de CODB en sortie d'usine ont été élevées, vanant de 0,49 a 1,34 mg/l avec
une moyenne de 0,91 + 0,23 mg/l. Par contre pour des températures de l'eau élevees
(généralement supérneure 2 15°C) (semaines 25 a 43 en 1991), les valeurs de CODB ont été

plus faibles, variant de 0,37 4 1 mg/l avec une moyenne de 0.74 + 0,25 mg/l.

La consommation moyenne de CODB le long du réseau (Figure 6) a aussi présenté de fortes
variations hebdomadaires. Les pics de consommation de CODB le long du réseau ont
correspondu, dans la plupart des cas, a des pics de fortes valeurs de CODB en sortie d'usine.
Toutefois, l'effet de la température de 'eau sur la consommation de CODB le long du réseau a
semblé important. Cette consommation de CODB a augmenté avec l'augmentation de la
température de 4 a 17°C (6€ a la 24€ semaine en 1991). Elle est restée importante sur le
réseau de la 25¢ a la 43€ semaine en 1991 (température généralement supérieure a 15°C),
malgré des valeurs de CODB plus faibles en sortie d'usine. Ensuite elle a diminué
progressivement a partir de la 45¢ semaine (1991) quand la température a décru de 14°C a
5°C.

La consommation moyenne de CODB le long du réseau ( CODB ¢ . mg/l) a pu étre prédite
(modéle de régression linéaire multiple) a8 54% a partir des valeurs de CODB en sortie d'usine
(mg/1}) et de la température de I'eau (T, °C) selon la formule [3]:

3] CODB s = 0.38 x CODB e + 0.013xT-031  (2=0.54; n=49)

La figure 7 met clairement en évidence 'effet de la température de I'eau sur les moyennes des
consommations de CODB enregistrées sur les différents sites de prélévement. Les valeurs
movennes de consommation de CODB enregistrées sur les sites P1 et R1 proches de ['usine de

traitement ont €té de 0,08 et 0,10 mg/l (consommation de 8 et 10% du CODB en sortie
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d'usine) pour des températures inférieures a 15°C et de 0,16 et 0,19 mg/l (18 et 22% du
CODB usine) pour des températures supérieures a 15°C. Les valeurs moyennes de
consommation de CODB enregistrées au niveau des réservéirs R2 et R3 étaient de 0,17 mg/l
en période froide (17% du CODB usine) et ont atteint respectivement 0,24 mg/l et 0,27 mg/
en periode chaude (soit 29 et 33% du CODB usine). Au niveau du site P2 le plus ¢éloigné de
l'usine de traitement, la valeur moyenne de consommation de CODB est passée de 0,36 mg/l
(36% du CODB usine) en periode froide, a 0,49 mg/l (64% du CODB usine) en période

chaude.

5 CODB consommé (mg/1}
0.

[
‘ BT asc N7T15°¢ I

Figure 7: Moyennes des valeurs de consommation de CODB sur les différents sites pour

des températures de l'eau supérieures ou inférieures 3 15°C.

Les résultats présentés sur la figure 7 démontrent par ailleurs que le CODB a été consomme
progressivement le long du réseau. La différence de CODB enregistrée entre ['usine de

traitement et le site P2 a été quatre fois plus forte que celle enregistrée entre l'usine et le site
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Pl De méme, la moyenne des consommations de CODB par rapport a l'usine de traitement a

été de 1.4 a 2 fois plus forte au niveau des réservoirs R2 et R3 qu' au niveau du réservoir R1.

Les figures 4 et 7 montrent que 'augmentation des valeurs de dénombrements bactériens le
long du réseau de distribution s'est accompagnee d'une augmentation progressive de la
consommation de matiére organique biodégradable. Cependant la relation directe existant entre
le logarithme des valeurs de dénombrements bactériens par épifluorescence (logEPI, Bact/mi)
et la consommation de CODB ( CODB,,s ., mg/l) correspondante enregistrée sur chacun des

sites est médiocre (figure 8). La relation (régression lin€aire simple) est la suivante :

(4] logEPI = 0,95 CODB_4ps +4.9 (r? = 0.23; n=292)
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Figure 8: Valeurs de dénombrements bactériens par microscopie en épifluorescence
(logEPI) et consommation de CODB sur I'ensemble des sites étudiés.
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Cependant cette représentation graphique montre qu'il est possible d'associer la consommation
de CODB (CODB,,s. mg/l) a un seuil minimal de recroissance bactérienne (LogEPL;.,
Bact./ml). L'équation de cette droite déterminée graphiquement et correspondant a la
recroissance mimimale est la suivante:

[5] 10gEPI in = 1,55 CODB s + 4,2

En I'absence d'une consommation de CODB, la contamination bactérienne minimale de l'eau a
pu étre estimée a 1,6 x 10% Bact/ml. La consommation de CODB a conduit a une

augmentation de la contamination bactérienne de I'eau.

Discussion

Cette étude a montré les effets de la température et de l'absence de deésinfectant sur la
recroissance bactérienne le long d'un reseau de distribution. Cette recroissance bactérienne s'est
accompagnée d'une consommation de CODB et dans certains cas de I'apparition de coliformes

le long du réseau.

Nous avons distingué deux épisodes saisonniers dans l'observation des cas de coliformes: une
période chaude (température de I'eau supérieure a 15°C) et une période froide (température de
Yeau inférieure a 15°C) (Figure 2). Les coliformes sont apparus presque exclusivement quand
la température de l'eau était supérieure a 15°C et sur des sites ou les concentrations en chlore
étaient faibles ou nulles (inférieures a 0,1 mg/1).

Le phénomeéne de recroissance des germes hétérotrophes a €té observé sur le réseau quelle que
soit la période de l'année (Figure 4). Il a été amplifié lorsque la température de I'eau était élevée
et sur les sites éloignés de l'usine de traitement. Les vanations de la qualité bactériologique de
l'eau évaluée par dénombrement microscopiques en épifluorescence (logEPI) ou par culture sur
milieu R2A (logR2A20) ont été preédites a 63% et 72% a partir de la temperature de l'eau et

du résiduel de chlore total (formules [1] et [2]). La méme observation a été faite sur un réseau
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des Etats Unis par LeChevallier et al. (1990b, 1991) qui ont prédit a 80% les valeurs de
dénombrements bactériens par culture sur milieu R2ZA. Au cours de notre étude, et pour une
température de 20°C, l'inactivation des bactéries en suspension dénombrées par culture sur
gélose R2A a été obtenue pour un reésiduel de chlore de 0,51 mg/l. De méme, sur un réseau
expérimental (Nancy, France) dont la valeur moyenne de CODB était de 0,45 mg/l, une valeur
identique de résiduel de chiore a été nécessaire pour inactiver les germes en suspension
cultivables sur milieu gélosé. Par contre, sur un réseau dont la teneur en matiére organique
était beaucoup plus forte (concentration moyenne en carbone organique assimilable de 214 ug
C eq. acétate /1 et correspondant a environ 2 mg/ll de CODB (Volk et al. 1992)), une
concentration en residuel de chlore de 1,93 mg/l a éteé nécessaire pour atteindre ce méme
objectif (Le Chevallier er al. 1990b, 1991). Cette différence dans les concentrations en chlore
résiduel observée entre le réseau situé aux Etat Unis et celui de Méry sur Oise peut étre en
partie, liée a une différence du niveau de matiére organique biodégradable dans ces deux
réseaux.

Lorsque la concentration des germes cultivables sur milieu gélosé est nulle, la valeur des
dénombrements bactériens par microscopie en épifluorescence a été de 4,9 x 104 Bact./ml lors
de notre étude, et seulement de 3 x 102 Bact./ml dans le réseau expérimental de Nancy
(Mathieu er al. 1992). Ceci est sans doute a relier a la contamination bactérienne en
provenance de l'usine de traitement qui est supérieure a 104 Bact./ml en sortie de l'usine de

Méry sur Oise et de 1,6 x 10° Bact./ml a l'entrée du réseau expérimental.

Le suivi de la teneur en CODB dans I'eau en sortie d'usine de potabilisation et de son évolution
le long du réseau a donné lieu a plusieurs observations. Malgré de fortes variations
hebdomadaires des concentrations en matieére organique biodégradable dans l'eau produite en
sortie d'usine, deux tendances ont éte observees (Figure 6). Les valeurs de CODB ont été en
moyenne plus fortes en hiver, au début du printemps et a la fin de l'automne (semaines 6 a 24
et 44 a 52 en 1991, semaines 1 a 5 en 1992), quand la température de l'eau etait faible
(inférieure a 15 - 17°C), et donc plus faibles en été et au début de I'automne (semaines 24 a 43

en 1991) pour des températures é€levées (température de l'eau généralement supérieure a
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15°C). Ce phénomeéne peut étre le fait d'un lessivage important de la matiére organique des
sols par les précipitations abondantes, d'une réduction de l'activite biologique dans le milieu
naturel et d'une efficacité réduite des filires de traitement biologique en période froide.
Cependant, une tendance inverse a €té observée dans l'eau distribuée 2 Metz (France). Les
valeurs de COD et de CODB eétaient plus faibles lors de la période hivernale (Mathieu er a/.
1991).

La consommation de matiére organique biodégradable a augmenté au cours du transit de l'eau
le long du réseau de distribution. Ce phénoméne a été mentionné par plusieurs auteurs (Le
Chevallier er al. 1991, Mathieu er al. 1991, Prévost et al. 1991; Cappelier ef al. 1992). De
méme, la consommation de CODB a été pius marquée sur des canalisations de faibles
diameétres situées aux extrémités d'un ancien réseau de distribution (Servais ef al. 1992).

Comme l'ont observé Mathieu er al. (1991) (dans un réseau expérimental) et Prévost er a/.
(1991) (dans un réseau du Canada), lors de notre étude la consommation de CODB enregistrée
le long du réseau de distribution de Méry sur Oise a augmenté avec la température. Les valeurs
moyennes de consommation de CODB enregistrée sur chaque site ont €t¢ 1,4 a 2 fois plus

fortes lorsque les températures de I'eau étaient supérieures a 15°C.

Sur des petites canalisations, Servais ef al. (1992) ont montré que la consommation de CODB
était directement reliée a la valeur de CODB de l'eau en sortie d'usine. Au cours de notre
étude, et pour l'ensemble des sites, la consommation moyenne de CODB le long du réseau
(assimilée a la moyenne des consommations de CODB enregistrées sur les différents sites pour
une semaine donnée) a été prédite a partir de deux parametres, ia température et la teneur en
CODB dans l'eau en sortie d'usine (relation [3]). La stabilité biologique correspondant a une
consommation de CODB nulle sur le réseau serait obtenue pour une valeur de CODB en sortie
d'usine de 0,15 mg/1 a une température de 20°C et de 0,30 mg/] a une température de 15°C. De
méme, Servais er al. (1992) ont estime a 0,16 mg/l la valeur de CODB en sortie d'usine de
traitement correspondant a la stabilité biologique. Ce résultat concorde avec le notre, les

valeurs de CODB mesurées avec un inoculum bactérien fixé étant 2 fois plus fortes que celles
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déterminées avec des bactéries en suspension (Volk et al. 1993). Comme Block et al. (1993b)
recommandant une teneur en CODB nulle dans les eaux de distribution et Van der Koo
(1992) qui préconise des concentrations de carbor}ne organiqﬁe assimilable inférieures a 10 ug
C eq. acétate /1, I'ensemble des résuitats montrent que la maitrise de la qualité bactériologique
de l'eau n'est possible que pour des teneurs en matiére organique biodégradable tres faibles
dans I'eau en sortie de l'usine de potabilisation. Cet objectif est difficile a atteindre méme avec
des filieres biologiques. Dans une autre étude, nous avons montré que l'apparition des
coliformes sur le reseau de distribution a €té associée a une consommation de CODB
supérieure a 0,15 mg/l (Volk et Joret 1993). La limitation de l'apparition de coliformes
impliquerait donc une teneur en CODB en sortie d'usine inférieure a 0,55 mg/l pour une
température de 20°C et a 0,70 mg/l pour une température de 15°C. Ces valeurs sont
concordantes avec les résultats de LeChevallier ef al. (1991) qui a préconisé une concentration

en COA inférieure a 50 ug C eq. acétate/l pour limiter les observations de coliformes sur Ie

réseau.

Nous avons pu établir une relation directe entre la consommation de CODB et le niveau
minimum de contamination bactérienne de I'eau (Figure 8). En l'absence d'une consommation
de CODB, la contamination bactérienne minimale de I'eau au cours de cette étude a été estimee
a 1,6 x 104 Bact./ml. Cette concentration semble varier beaucoup d'un réseau a un autre. Elle a
été estimée a 2,5 107 Bact./ml sur un réseau expérimental (Mathieu ef a/ 1992) mais a
seulement 8x102 - 6x104 Bact./mi sur un réseau alimenté par une eau sans matiére organique
biodégradable dosable (Levi et al. 1992). Une consommation de CODB de 0,10 mg/l s'est
traduit par une accumulation bactérienne supplémentaire de 7 x 10° Bact./ml sur le réseau de
Méry sur Oise; valeur 5 fois plus faible que celle rapportée antérieurement par Mathieu et al.
(1992). L'hétérogenéité de ces résultats pourrait résulter de différences dans la mise en oeuvre
de la mesure du CODB. Elle traduit par ailleurs le fait que la mesure du CODB reste une
mesure globale de la matiére organique biodégradable et ne donne pas d'indication sur la
fraction réellement utilisable par les bactéries au cours du transit de l'eau dans les réseaux de

distribution.
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Le phénomene de recroissance bactérienne dans les réseaux de distnibution répond a une
logique dont les 3 paramétres clés sont la teneur en matiére .orgam'que biodégradable dans l'eau
en sortie de l'usine de traitement, la température et le residuel de chlore. La maitrise de la
qualité bactériologique de l'eau demande une limitation drastique du niveau de matiere
organique biodégradable en sortie d'ouvrage de traitement (parametre difficilement maitrisable
a I'heure actuelle avec les filiéres de traitement classiques) ou, a défaut, le maintien d'un

résiduel de chlore efficace sur l'ensemble du réseau.
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Summary

Coliform occurrences in drinking water in the absence of known breaches of treatment barriers
are still a problem in the dnnking water industry. The purpose of this study was to define
threshold values for different bacteriological, chemical and physical parameters, beyond which
coliforms occurred more frequently along a full scale distribution system in a northern suburb of
Paris. A predictive model of coliform occurrence on the sites of a distribution network was

produced (AL COL model).

This study consisted of two stages. The first one involved following coliform occurrences,
epifluorescent counts. temperature, biodegradable dissolved organic carbon, and residual chlorine
level in the treatment plant effluent and on five distribution sampling sites. Each site was sampled
once a week for one year (n=47, February 1991 - February 1992). This first stage of study
showed that the occurrence of coliforms in the network could be associated with temperatures
greater than a threshold value of 15°C, a BDOC consumption greater than 0.15 mg/l, a logarithm
of the epifluorescent counts higher than 5.2 and a residual chlorine lower than 0.10 mg/l.
Graduation of coliform occurrences was possible by the combination of overstepped thresholds
for these four parameters. Three levels of risk associated with an increasing frequency of coliform
occurrence were defined: site with no risk when no or only one threshold value was exceeded,
slightly exposed site when 2 or 3 threshold values were exceeded and exposed site when 4

threshold values were exceeded.

The second stage of the study concerned the application of this predictive model. It consisted of
following weekly the same parameters as in the first stage on 7 and 10 distribution sites situated
on 2 different distribution systems (Northern and Eastern suburb of Paris) for 21 weeks (April -
September 1992). The threshold values determined were similar on the two distribution systems.

They were 15°C for temperature; 0.10 - 0.15 mg/l for BDOC consumption, 5 - 5.2 for the
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logarithm of epifluorescent counts and 0.10 mg/l for residual chlorine. The frequency of coliform
occurrences was about 60% on sampling points assessed as exposed sites, 5% on sampling points

assessed as slightly exposed sites and 1% on sites considered with no nsk.

Moreover, it was possible to define a model of mean risk of coliform occurrences on the whole
sites (corresponding to the mean of overstepped thresholds on the different studied sites for a
given week). Four levels of mean risk (minimum, non negligible, cntical, and maximum) were

associated with increasing frequencies of coliform observations on the network.

The AL COL model could be an efficient and simple tool to control and limit occurrences of
coliforms in dnnking water. When a site is assessed as exposed, disinfection treatments have to
be performed in order to reduce this risk and to prevent coliform occurrences during the weeks
following this risk. Moreover, it was also possible to define a chlorine level in the water to reduce
the bacterial contamination and subsequently decrease the nisk of coliform occurrences on the

sites of the network.

Key words
Bacterial regrowth - Distribution system - Coliform - Epifluorescent count - Biodegradable
dissolved organic carbon (BDOC) consumption - Residual chlorine - Temperature - Predictive

model.

Résumeé

L'isolement sporadique de coliformes sur certains réseaux de distribution en periode chaude et en

absence de tout épisode décelable de contamination (défaut de traitement, post-contamination)
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laisse supposer que la présence de ces germes dans l'eau pourrait étre associée a la présence d'un

biofilm important 2 la surface des canalisations.

Cette hypothese a pu étre vérifiée lors de cette étude réalisée sur différents réseaux de la banlieue
parisienne.

Ce travail a mis en évidence une relation entre la fréequence d'observation des coliformes sur les
sites du réseau et le dépassement de seuils critiques pour quatre parametres:

- le niveau de salissure bactériologique de l'eau évalué par le dénombrement de la flore
bactérienne planctomque totale par microscopie en épifluorescence,

- la température,

- la consommation de matiére organique biodégradable (CODB),

- la concentration en chlore libre résiduel.

Le degré d'exposition des sites d'un réseau de distribution a pu étre estimé par comptabilisation
des dépassements des seuils critiques pour ces quatre parametres. Trois niveaux de risques
croissants (sans risque, faiblement exposé et exposé€) ont été établis correspondant a des
fréquences de plus en plus importantes d'apparition des coliformes sur les sites du réseau de
distribution.

Pour une semaine donnée, le calcul de la moyenne des dépassements simultanés des seuils
critiques enregistrés sur 'ensemble des sites a permis de définir quatre niveaux de risque moyen
d'apparition des coliformes sur l'ensemble des sites (minimum, non négligeable, critique et
maximum) en relation avec des observations de coliformes de plus en plus fréquentes sur le
reseau.

Il a aussi été possible de définir un taux de chlore a appliquer sur un site afin de diminuer le niveau
de contamination bactérienne de l'eau etl par conséquent réduire le risque d'apparition des

coliformes sur ce site.
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Mots clés

Reviviscence bactérienne - Réseau de distribution - Coliformes - Dénombrements bactériens
microscopiques en epifluorescence - Consommation de carbone organique dissous biodégradable

(CODB) - Concentration en chiore résiduel - Température - Modele d'alerte.

Introduction

La multiplication des micro-organismes le long d'un réseau de distribution (ou reviviscence
bactérienne) entraine la détérioration de la qualite bactériologique de l'eau, I'apparition de mauvais
goits, d'odeurs ou de couleur, et l'accélération du phénomene de corrosion des canalisations
(ALLEN et al., 1980; BOWER et CROWE, 1988; COALLIER er al., 1989). La dégradation de
la qualité bactériologique des eaux se manifeste le plus souvent par des augmentations de la flore
aérobie mésophile (Flavobacterium, Acinetobacter, Pseudomonas, Bacillus, Moraxella,
Staphilococcus.. )(BOURBIGOT et al., 1984; LeCHEVALLIER er a/.,1987, PAYMENT et al.;
1988) et parfois par l'apparition de coliformes (Klebsiella, Escherichia coli, Enterobacter...)
(GOSHKO e al., 1983; GELDREICH et RICE, 1987, EDBERG et SMITH, 1989,
LeCHEVALLIER, 1990; CAMPER e al,1991b). Dans le cas de la flore aérobie mésophile
banale, il est aujourd'hui établi que dans la plupart des cas, la dégradation de la qualité
bactériologique de I'eau résuite du décrochement de bactéries du biofilm établi a la surface des
canalisations ou sur des matiéres en suspension (Van der WENDE et al., 1989). L'accumulation
de micro-organismes dans ce biofilm est gouvernée par des processus de dépot de bactéries en
suspension dans I'eau, de métabolisme et de détachement des bactéries fixées sous I'action des
forces de friction de l'eau (BRYERS, 1987; DONLAN et PIPES, 1988, HAUDIDIER et al.,
1988; MATHIEU ez al., 1992; BLOCK et al., 1993). L'isolement sporadique de coliformes en
periode chaude et en l'absence de tout épisode décelable de contamination (défaut de traitement,

post - contamination) laisse supposer que ces germes sont capables de survivre dans les réseaux
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de distribution et de se multiplier au sein du biofilm (LeCHEVALLIER er al, 1987
LeCHEVALLIER, 1990). Les observations de coliformes sont en effet généralement associées a
des fortes valeurs de germes appartenant 2 la flore aérobie mésophile (germes revivifiables sur
gélose) et a l'absence ou a de faibles valeurs de désinfectants résiduels tels que le chlore.
L'apparition des coliformes serait aussi en liées a la température de l'eau distribuée (supérieure a
15°C), sa teneur en matiére organique biodégradable et les precipitations affectant la qualité de
l'eau brute avant traitement (LeCHEVALLIER er af, 1990, 1991, CAMPER er al., 1991a).
Cependant il est tres difficile de predire de maniére simple et avec précision, a partir de modéles
de régression linéaire simple ou muitiple, ces €pisodes d'apparition des coliformes avec un ou
plusieurs parametres physicochimiques ou bactériologiques (EDBERG et SMITH, 1989;
LeCHEVALLIER ef al., 1990). Ce travail a donc €t¢ realisé afin de mieux comprendre et prévoir

les épisodes d'apparition de coliformes le long des réseaux de distribution.

Notre étude avait deux buts:

- sélectionner, pour un ensemble de parametres d'appréciation de la qualité de ['eau (ie. un
paramétre bactériologique (dénombrements microscopiques en épifluorescence) et trois
parameétres physico-chimiques: la température (traduisant l'effet des saisons), le chlore résiduel
(effet de la présence d'un toxique), et la teneur en carbone oganique dissous biodégradable
(influence de la matiére organique)), un seuil cntique dont le dépassement était le plus
fréquemment associé a I'observation des coliformes sur le réseau de distribution.

- élaborer, a partir des valeurs seuils ainsi déterminées et selon une démarche originale, un modele
prédictif du risque d'apparition des coliformes (nommé modéle AL COL) sur différents sites du

réseau de distribution afin d'adopter des mesures préventives adaptées.
Ce travail a comporté 2 phases distinctes (Tableau 1). La phase préliminaire de I'étude a consiste a

suivre en paralléle pendant 47 semaines (Février 1991 - Février 1992) l'apparition des coliformes,

un autre parametre de l'évolution de la qualité microbiologique de l'eau (dénombrements
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microscopiques en épifluorescence) et, certains paramétres physico-chimiques (température,
chlore résiduel, et carbone organique dissous biodégradable) sur un réseau de distribution. Ce
suivi a été réalise sur l'eau en sortie d'usine de Méry sur Oise et sur 5 sites du réseau de
distribution alimenté par cet ouvrage. Cette premiére phase a conduit a I'élaboration d'un premier
modele prédictif.

La seconde phase d'étude a porté sur la mise en application de ce modéle prédictif par le suivi de
2 réseaux de distribution pendant 21 semaines lors de la période chaude (Avril - Septembre

1992).

Tableau I: Récapitulatif des expérimentations réalisées iors des deux phases d’études.

Table 1: Summary of experiments during the two stages of the study.

Premiére phase d'étude Seconde phase d'étude
(Février 1991 - Février 1992) (Avril- Septembre 1992)

Réseau étudié Réseau 1 Réseau ! Réseau 2
Nombre de 47 21 213
semaines
d'études
Nombre de points 5 7 10

de prélévement

Matériels et méthodes.

1) Réseaux de distribution étudiés.

La phase préliminaire de I'étude (Fevrier 1991 - Fevrier 1992) (Tableau 1) a porté sur le contrdle
de I'eau en sortie de l'usine de potabilisation de Méry sur Oise dont les caractéristiques ont été
précédemment décrites (VENTRESQUE et BABLON, 1989) et sur 5 points du réseau de

distribution (Réseau 1) alimenté par cet ouvrage (Figure 1):
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- le site P1 est situé a 4 km de ['usine de traitement. Le point de prélévement est localisé sur une
canalisation principale ( diameétre de 1 m). Le temps de séjour de l'eau dans le réseau a ce point a
pu étre estime a quelques heures.

- le point de prélévement P2 est situe a 17 km de l'usine, a l'extrémité du reseau, sur une
canalisation de faible diametre ( 0,2 m). Pour ce site, le temps de séjour de l'eau est de 1-2 jours.

- le site R1 est un réservoir (12 000 m3) situé a 3,5 km de l'usine ( temps de séjour de l'eau de
quelques heures). L'eau est ensuite répartie dans deux autres réservoirs (R2: 700 m3. R3: 5000
m3) situés respectivement a 7 et 2 9 km de l'ouvrage de traitement. Pour ces 2 sites, le temps de

séjour de I'eau dans le réseau est d'environ 1 jour.

Usine de potabilisation (Méry sur Clse}

R2 (1 jour}
m

t
- i
i
t

R3 (1 jour

! 13 km

P2 4 I

(2 jours) |

Figure 1: Représentation schématique des 5 sites du résesu de distribution 1.
(Phase d'étude: Février 1991 - Février 1992)

Figure 1: Schematic map of studied sites on distribution system ..

{Stage of study: February 1991 - February 1992)
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Les parametres Dbactériologiques (dénombrement microscopique en épifluorescence,
dénombrement des coliformes) et physico-chimiques (tempéramre, résiduel de chlore, Carbone
Organique Dissous Biodégradabie) ont été controlés dans l'eau en sortie d'usine et sur les 5 sites
chaque semaine (n=47) des mois de février 1991 a février 1992. Afin de respecter le temps de
résidence de l'eau, l'échantillonnage a été réalis¢ avec un decalage de 4 heures par rapport a
I'usine de traitement pour les sites P1 et R1. 1 jour pour les réservoirs R2 et R3, et 2 jours pour le

site P2.

Les échantilions d'eaux destinés aux analyses bactériologiques ont été coliectés dans des flacons
stériles de 500 mi contenant 10 mg de thiosulfate de sodium. Les dénombrements bactériens par
microscopie en épifluorescence ont été realisés a partir d'une prise d'échantillon de 50 ml fixée par du
formaldéhyde (concentration finale 2%) et stockee a 4 °C jusqu'a l'analyse. Le prélévement des
échantillons destinés a la mesure du carbone organique dissous biodégradable a €té effectué dans des
flacons en verre brun de 500 ml traités a 550°C pendant quatre heures pour éviter toute contamination

carbonée des échantillons.

Les mémes paramétres bactériologiques et physico-chimiques ont été controlés lors de la
deuxiéme phase d'étude (Tableau 1). Deux réseaux de distmbution de la région parisienne
desservis par les usines de Méry sur Oise (réseau 1), et de Neuilly sur Marne (réseau 2) ont été
controlés chaque semaine pendant 21 semaines (Avril - Septembre 1992). Le suivi a porté sur 7
sites sur le réseau 1, et 10 sites sur le réseau 2. Ces sites étaient répartis sur l'ensemble de chaque

réseau de distribution et alimentés exclusivement par chacune des usines de potabilisation.

2) Parameétres bactériglogiques.

a) Déenombrement microscopique en epifluorescence. (EPI)

Chaque échantillon d'eau (3 - 10 ml) a éte filtre au travers d'une membrane en polycarbonate noire

(Millipore, porositeé = 0,2 um, diametre = 25 mm). Les bactéries retenues sur la membrane ont éte
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colorées pendant 10 min. avec 2 ml d'une solution d'orangé d'acridine a 30 ug / ml (Merk ref.
1333). Les dénombrements ont €té réalisés par observation de 20 champs microscopiques
(microscope Leitz, dialux 20, grossissement 630x) sous excitation UV (Orsam, HBO 50W). Les

résultats sont exprimes en bactéries par ml (Bact./ml)

b) Dénombrement des coliformes.

Les coliformes ont été dénombrés selon la méthode AFNOR NFT 90 414 par filtration sur
membrane de porosité 0,45 um (Sartorius, nitrate de cellulose, diamétre = 50 mm). Les
membranes ont €té incubées sur milieu TTC tergitol (Inst. Pasteur, ref. 64457), a 37°C pendant
48 h (coliformes totaux) et a 44°C pendant 24 h (coliformes thermotolérants). Tous les coliformes
présumés apparaissant a 37°C ont été confirmés par le test oxydase. Les résultats sont exprimés

en Unités Formant Colonie (UFC)/100 ml.

3) Mesure du carbone organique dissous biodégradable (CODB) et calcul de la consommation de

CODB entre l'usine de traitement et un site de préléevement.

Le CODB a été mesuré au laboratoire par incubation des échantillons d'eau avec un inoculum de
bactéries fixées sur du sable selon la méthode décrite par JORET et LEVI (1986). La consommation
de CODB enregistrée entre l'usine de traitement et chaque site de prélévement (CODB g5 ) 2 été
obtenue par différence entre la valeur de CODB enregistrée dans l'eau refoulée par l'usine de

traitement et celles mesurées sur chacun de ces sites.

4) Parameétres physico-chimigques.

- la température de l'eau (°C) a été mesurée en continu a la sortie de l'usine de traitement et
manuellement sur chaque site de prélévement.

- le résiduel de chiore a été analysé au moment du prélevement par la méthode a la diéthyl -

paraphenyléne - diamine (DPD) (RODIER, 1984). Lors de la premiére phase d'étude, seul le
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résiduel de chiore total (RCT) a éte mesure. Au cours de la deuxiéme phase d'etude, les residuels

de chlore libre (RCL) et total ont été controlés.

Résultats et discussion

Les résultats ont été présentés en trois parties. La premiére a été consacrée au détail de
I'élaboration du modéle de risque d'apparition des coliformes sur le réseau 1 réalisée lors de la
premiere phase d'étude (fevrier 1991 - février 1992). La représentation du nombre de coliformes
apparus sur l'ensemble des sites contrdlés en fonction des différents parameétres étudiés a permis
de définir une valeur seuil pour laquelle la fréquence d'apparition des coliformes était élevée
lorsque ce seuil critique était dépassé. Le modele de risque d'apparition des coliformes sur sites a
ensuite été élaboré. Son principe repose sur le fait que la combinaison de valeurs seuils dépassées
simultanément (pour les 4 paramétres) est associée a des fréquences plus fortes d'observation des
coliformes, trois niveaux de risque d'apparition des coliformes ont alors été définis. Dans la
seconde partie du travail, le modéle a €té mis en application sur deux réseaux de distribution (avril
- septembre 1992): le réseau 1 (qui a fait 'objet de I'élaboration du modéle précédemment décrit)
et le réseau 2 apres calage des différentes valeurs seuils pour ce dernier. Dans la troisiéme partie,
nous avons défini un modele de risque moyen d'apparition des coliformes sur I'ensemble des sites
du réseau. 1l a été basé sur le calcul de la moyenne des dépassements de valeurs seuils enregistrées

sur les différents sites pour une semaine donnée.

A) ELABORATION DU MODELE "ALERTE COLIFORMES" (AL COL):
Détermination du risque d'apparition des coliformes sur un site donné (premiére
phase d'étude: février 1991 - février 1992).

Les différents parametres de qualité de l'eau ont été controlés chaque semaines pendant un an dans
l'eau en sortie d'usine de traitement. A titre d'information, les caractéristiques moyennes de ['eau

produite ont éte données dans le tableau 2.
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Tableau 2: Caractéristiques moyennes de l'eau produite en sortie d'usine de traitement de

Meéry sur Oise {n=50).
{Phase d'étude: Février 1991 - Février 1992)

Table 2: Mean caracteristics of Mery sur Oise treatment plant effluent (n=50).
(Stage of study: February 1991 - February 1992)

Moyenne Minimum Maximum
(@)
COD 2,55 1,99 3,66
(mg/) (0,35)
CODB 0,86 0,37 1.34
{mg/) (0.25)
Résiduel de chlore total 0,42 0,32 0,55
(mgfl) (0.04)
Turbidité 0,16 0,10 0,25
(NTU) (0,04)
Dénombrement des bactéries par 53 1,5 13
microscopie en épifluorescence 2.4)
(x104 Bact./ml)
Dénombrement des germes cultivables 5 0 70
sur milieu R2A (incubé 11 j. a4 20°C) (13)
{(UFC/mt)
Dénombrement des coliformes totaux 0 0 0
{UFC/100ml)

Sur les figures 2, 3, 4 et 5 ont été reportés les nombres de coliformes (coliformes totaux) isoles
sur les différents points de prélévement en fonction de la température, de la valeur des

dénombrements bactériens: par microscopie en épifluorescence, de la consommation de CODB, et
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de la concentration en résiduel de chlore total enregistrées sur les sites. L'analyse des résultats
démontre qu'il n'y a pas de relation directe (de type lin€aire) entre le nombre de coliformes
apparus et les valeurs enregistrées pour chaque parametre etudie. Cependant il existe pour chacun
de ces parameétres une valeur dite seuil dont le dépassement correspond a l'observation tres
fréquente de coliformes, et qui peut étre determinee graphiquement. Les exemples présentés sur
les figures 2, 3, 4 et 5 demontrent que:

- 76% des cas d'apparition de coliformes sont associ€s a une température de l'eau supérieure ou
égale a 15°C (Figure 2), seuil de temperature relevé antéricurement par d'autres auteurs

(CAMPER et al., 1991a; LeCHEVALLIER ez al,, 1991).

Coliformes (UFC/100mi)
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Température (°C)

Figure 2: Nombre de coliformes observés en fonction de la température de I'eau sur 'ensemble
des sites du réseau 1.

(Phase d'étude: Février 1991 - Févner 1992)

Figure 2: Relationship between water temperature and coliform occurrences in the
distribution system 1.

(Stage of study: February 1991 - February 1992)
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- tous ces épisodes de présence de coliformes sont enregistrés lorsque le logarithme des
dénombrements de la flore bactérienne en suspension par microscopie en épifluorescence

(logEPI) atteint ou dépasse une valeur seuil de 5,2 (Figure 3).

Coliformes (UFC/100ml)
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Figure 3: Nombre de coliformes observés en fonction des dénombrements bactériens en
épifluorescence (1ogEPI) sur ['ensemble des sites du réseau 1.

(Phase d'étude: Février 19971 - Février 1992)

Figure 3: Relationship between epifluorescent counts and coliform occurrences in the
distribution system 1.

(Stage of study: February 1991 - February 1992)

- 829 des cas d'apparition des coliformes sont associeés a une consommation de CODB sur le

réseau supe€rieure a 0,15 mg/l (Figure 4).
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Figure 4: Nombre de coliformes observés en fonction de la consommation de CODB
enregistrée sur I'ensemble des sites du réseau 1.

(Phase d'étude: Février 1991 - Février 1992)

Figure 4: Relationship between BDOC consumption and coliform occurrences in the

distribution system 1.
(Stage of study: February 1891 - February 1992)

Divers auteurs ont remarqué que la teneur en matiére organique biodégradable était un facteur
déterminant dans le phénomeéne de recroissance bactérienne (LeCHEVALLIER ef al., 1991;
MATHIEU et a/., 1992; SERVAIS ef al., 1992; Van der KOOIJ, 1992). A titre d'exemple, Van
der KOOIJ (1992) relie les concentrations de carbone organique facilement assimilable (COA) en
sortie d'usine et les dénombrements bactériens dans différents réseaux de distribution. Il a été
montré que la consommation de CODB le long d'un réseau de distribution est en relation avec des
dénombrements bactériens importants et une absence de désinfectant (PREVOST er al., 1991:

CAPELLIER et al., 1992; MATHIEU et al., 1992;SERVAIS e¢r al.,1992). Selon MATHIEU et
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al. (1992), en labsence de désinfectant résiduel, une consommation de CODB de 0,10 mg/l
conduit a une accumulation de 7,5 x 10° Bact./ml dans le biofilm et de 4 x 104 Bact./m! dans l'eau.
-tous les cas de coliformes sont observés sur les sites ou la concentration de chiore résiduel total

est inférieure a 0,10 mg/1 (Figure 5).

Coliformes (UFC/100mt)
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Figure 5: Nombre de coliformes observés en fonction de la concentration en résiduel de chlore
total (RCT) sur l'ensemble des sites du réseau 1.

(Phase d'étude: Février 1991 - Février 1992)

Figure 5: Relationship between total residual chlorine and coliform occurrences in the
distribution system 1.

(Stage of study: February 1891 - February 1992)

Nous avons cherche a élaborer un modele predictif d'apparition des coliformes simple basé sur le
dépassement simultané de valeurs seuils (déterminées graphiquement) pour ces quatre parametres.

En conséquence, l'élaboration du modeéie a été obtenue par combinaison des quatre critéres de
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risques suivants: la température avec une valeur seuil de 153°C, le résiduel de chlore total avec une
concentration seuil de 0,10 mg/l, la consommation de CODB avec une concentration seuil de 0,15
mg/l et I'état de salissure bactériologique de I'eau(logEPI) avec une valeur seuil de 5.2. Nous
avons rapporté dans le tableau 3, pour chacun des sites, le nombre de semaines ou 0, I, 2, 3 ou 4
valeurs seuils ont ¢ét¢ dépassées simuitanément ainsi que le nombre de cas d'apparition de
coliformes correspondants. Pour l'ensemble des sites étudiés, le nombre total d'observations de
coliformes était de 17. Soisante seize pour cent de ces cas (13/17) correspondaient a des sites
dont les 4 valeurs seuils étaient dépassées simuitanément. Aucun coliforme n'a été isolé sur les
sites proches de l'usine (P1 et R1) qui ne présentaient, dans la plupart des cas, que 0, 1 ou 2
critéres posttifs. Sur les points de prélevements R2 et R3 situés respectivement a 7 et 9 km de
'ouvrage de traitement, 2, 3 ou 4 valeurs seuils ont été souvent dépassées simultanément. Sur
chacun de ces deux sites, des coliformes ont €té isolés dans 5 cas pendant l'année d'étude. Le site
P2, qui est le plus €loigné de l'usine de traitement (17 km), présentait la plupart du temps, 3 ou 4

critéres positifs, et des coliformes ont été observés 7 fois durant 'annee.

Tabeau 3: Risque évalué (nombre de critéres positifs) et apparition des coliformes sur les sites
du réseau de distribution 1.
n: nombre de semaines ou il y a isolement de coliformes sur le site
N: nombre de semaines avec x critéres positifs sur le site
(Phase d'étude: Février 1991 - Février 1992)

Table 3: Evaluated risk (positive criterions) and coliform occurrences on different sites of
distribution system 1.
n: number of weeks with coliform observations
N: number of weeks with x positive criteria
(Stage of study: February 1991 - February 1992)

Nombre de Ration/N
critéres
positifs Sites
P1 R1 R2 R3 P2
4 0/0 0/7 4/10 4/13 5/20
3 0/0 0/10 1/1% 0/17 1/17
2 6/9 0/9 0/11" 1/11 1/9
1 0/18 0/10 0/8 0/5 0/1
0 0/20 0/11 0/3 0/1 0/0
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La figure 6 montre I'apparition des coliformes et I'eévaluation du risque (nombre de criteres positifs

observés simultanément) au cours du temps sur les sites R2, R3 et P2.
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Figure 6: Risque d'apparition des coliformes (évalué par le nombre de critéres positifs) et
nombre de coliformes observés sur les sites R2, R3 et P2.

(Phase d'étude: Février 1991 - Février 1992)

Figure 6: Risk of coliform occurrences (mumber of positive critetions) and observed
coliforms on site R2, R3 and P2.

(Stage of study: February 1991 - February 1892)
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I est intéressant de noter que pour chaque site, un risque élevé (trois ou quatre critéres positifs) a
€té presque systématiquement observe au moins une semaine avant I'apparition des coliformes, ce
qui confére un caractére prédictif au modeéle établi. Cette observation est valable dans 100% des
cas pour le point de prélévement R2, 80% des cas pour le point R3 et 86% des cas pour le point
P2Z. De méme, sur ces sites, un risque de 4 critéres positifs a précédé les apparitions de coliformes

dans 60 - 70 % des cas.

Le modele a été simplifie et 3 niveaux de risque ont été définis (tableau 4).

Tableau 4: Risque d'apparition des coliformes sur un site (réseau de distribution 1).
(Phase d'étude. Février 1991 - Février 1992)

Table 4: Risk of coliform occurrences on a site (distribution system ).
(Stage of study: February 1991 - February 1992)

NOMBRE Nombre de Nombre Fréquence RISQUE
DE semaines avec x  d'observations des
CRITERES critéres positifs coliformes
POSITIFS
4 50 13 0,26 Site EXPOSE
3-2 108 4 0,04 Site
FAIBLEMENT
EXPOSE
1-0 77 0 0 Site SANS
RISQUE

Le tableau 4 montre que l'augmentation de dépassements simultanés des valeurs seuils permet de
définir les trois niveaux de risque d'exposition du site suivants:
- le dépassement de 4 valeurs seuils conduit a une fréquence d'observer des coliformes de 26%.

Le site est considére "exposé” a l'apparition des coliformes.
p
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- quand 2 ou 3 valeurs seuil sont dépassées, la fréquence d'isoler des coliformes est faible (f= 4%)
et le site est considére comme "faiblement exposé" .

- lorsqu'aucune ou une seule valeur seuil est dépassée. aucun coliforme n'étant isolé, le site est
considéré "sans risque”. Ce cas de figure correspond a des points de prélévement ou la présence
de chlore ou (et) une température faible limitent l'activité biologique en amont (faible

consommation du CODB, décrochement limite de bactéries du biofilm vers la phase eau).

B) Application du modéle AL COL lors du suivi de deux réseaux de

distribution (seconde phase d'étude: avril - septembre 1992).

{) Risque d'apparition des coliformes sur un site donné.

Le modéle AL COL a éte appliqué lors d'une étude complémentaire réalisée sur 2 réseaux
alimentés par les ouvrages traitant les eaux de riviere de I'Oise (réseau 1) et de la Mame (réseau
2) . Le nombre de sites étudiés était de 7 pour le réseau 1, et 10 pour le réseau 2. Cette étude a
été réalisée sur une période de 21 semaines. Nous avons véritié la validité des valeurs seuils
associées a l'apparition des coliformes sur les différents sites pour les parameétres température,
résiduel de chlore libre, consommation de CODB et logarithme des dénombrements en
epifluorescence (Tableau 5). Pour le réseau 1, tous les cas de coliformes ont €té associés a une
température de l'eau supérieure a 15°C, une valeur de dénombrements bactériens (logEPI)
supérieure a 5.2 ou a un résiduel de chiore libre inférieur a 0,10 mg/l. Quatre vingt trois pour cent
des cas de coliformes ont €té associ€s a une consommation de CODB supéneure a 0,15 mg/l. De
méme sur le réseau 2, 84 4 89 % des cas de coliformes ont été observés pour des valeurs seuils de
15°C (température), de 5 (logEPI), de 0,10 mg/l (consommation de CODB) et de 0,10 mg/l
(résiduel de chlore libre). 1l est intéressant de souligner que ces valeurs seuils sont identiques ou

du méme ordre de grandeur que celles déterminées lors de la premiére phase d'étude
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(température: 15°C, logEPI: 5,2 (réseau 1) et 5 (réseau 2), consommation de CODB: 0,15 mg/l

(réseau 1) et 0,10 mg/l (réseau 2), résiduel de chlore: 0.10 mg/l).

Tableau 5: seuils de risque et fréquences (f) d'apparition des coliformes sur les sites des
réseaux de distribution 1 et 2.

f= (Nb. de cas de coliformes lorsque le critére est positif)y/ (Nb. total de cas de coliformes).
(Phase d'étude: Avril - Septembre 1992)

Table 5: Risk thresholds and frequencies (f) of coliform occurrences on distribution systems [
and 2.
f=(Nb. of cases of coliform occurrences and positive criterionj/{total of coliform
occurrences).

(Stage of study: April - September 1992)

Réseau 1 Réseau 2
Seuil de risque f Seuil de risque f
Température > 15 12112 15 16/19
(°C)
logEP! > 52 12112 5 17/19
(log Bact./ml)
CODB¢ons. > 0,15 10/12 0,10 17119
(mgl)
Chiorees < 0,10 12112 0,10 16/19
libre
(mg/)

Selon la méme démarche que lors de la premiére phase d'étude, le caractére prédictif du modele
élabore a été vérifié. Un risque combinant trois ou quatre critéres positifs a été observé au moins
une semaine avant I'apparition des coliformes dans 92% des cas sur les points de prélevement du
réseau 1, et dans 67% des cas pour les points de prelévement du reseau 2 (résultats non

presentes).
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Le tableau 6 montre les différentes fréquences d'apparition des coliformes correspondantes aux
trois niveaux de risque d'exposition des sites. Pour les 7 sites étudiés sur le réseau 1 pendant 21
semaines , 12 cas de coliformes ont été enregistrés. Neuf cas sont apparus sur des sites évalués
"exposés” et 3 sur des sites "faiblement exposes”. De méme, pour les 10 sites controlés sur le
réseau 2, 19 cas de coliformes ont été observes, dont 12 sur des sites "exposes”, 6 sur des sites
"faiblement exposes” et | sur un site "sans risque". La fréquence d'apparition des coliformes sur
un site considéré comme "exposé" a été de 64% sur le réseau 1 et 57% sur le réseau 2. Cette
fréquence n'a été que de 3% (réseau.1) et 6% (réseau 2) quand le site était jugé "faiblement
exposé” et de 0% (réseau 1) et 1% (réseau 2) pour les sites qualifiés "sans risque”. Sur ces deux
réseaux confondus, la fréquence d'apparition des coliformes a donc été de 60% pour des sites
évalués exposes, de 5% pour des sites évalués faiblement exposeés et de 1% pour des sites

considérés sans risque.

Tableau 6: Risque d'apparition des coliformes sur un site donné sur les réseaux } et 2.
(Phase d'étude: Avril - Septembre 1992)

Table6: Risk of coliform occurrences on sites in distribution system [ and 2.
(Stage of study: April - Septermnber 1992)

Nombre Sites réseau 1 Sites réseau 2 RISQUE
de
critéres
positifs
semaines Nombre Fré- semaines Nombre Fré-
avec x  d'observations quence avec x  d'observations quence
critéres  de coliformes criteres  de coliformes
positifs positifs
Site
4 14 9 0,64 21 12 0,57 EXPOSE
Site
3-2 87 3 0,03 95 6 0,06 FAIBLEMENT
EXPOSE
Site SANS
10 22 0 0 76 } 0,01 RISQUE
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il) Maitrise de la qualité bactériologique de I'eau (cas du réseau 2).

Ces résultats démontrent donc que le modele AL COL permet d'evaluer le niveau d'exposition de
différents sites d'un réseau a l'appantion des coliformes et de prédire les sites particuliérement
exposés a l'apparition de ces germes. Il peut donc s'avérer un outil précieux pour adopter des
mesures préventives ou correctives afin d'éviter ces épisodes. Tout réseau dont certains sites
sont considérés comme “exposés”(4 critéres positifs) devrait faire 'objet de mesures particuliéres
(pour réduire ces risques) afin d'éviter l'apparition des coliformes les semaines suivant ces
évaluations de risque €élevé. Dans la mesure ou la température et les valeurs de CODB en sortie
d'ouvrage de traitement sont généralement difficilement maitrisables, I'augmentation du résiduel
de chlore reste la solution de choix pour limiter I'apparition des coliformes.

Durant cette étude et pour le réseau 2, nous avons établi que les dénombrements bactériens en
épifluorescence observés une semaine donnée (logEPI,)) étaient fonction des dénombrements
en épifluorescence enregistrés la semaine preécédante (logEPI; y)) et de la valeur de chlore
résiduel libre maintenue sur le site (semaine t) (RCL ggeq)-

Pour le réseau 2, la formule est donnée par une régression linéaire multiple:

log EPIq) = 0,73 log EPI (1.} - 0,34 RCLgepy + 1,41 r2=0,77 n=210

La figure 7 représente la relation entre les valeurs prédites par cette relation et les valeurs
réellement observées. II est donc possible de maitriser le niveau de qualité bactérienne de I'eau en
modulant les quantités de chlore introduites dans le réseau. Cette approche permet de calculer,
les valeurs de chlore résiduel libre a maintenir sur un site pour réduire le degré de salissure
bactérienne d'un niveau observé a un niveau souhaite, dans un délai d'une semaine. Ainsi la
diminution du logarithme des dénombrements bacténens (logEP]) de 5 2 4,9 sur un site peut étre

obtenue par le maintien d'un résiduel de chlore libre de 0,47 mg/l.
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Figure 7: Relation entre le logarithme des dénombrements bactériens en épifluorescence
observés (log EPI(y)) et prédits par un modéle de régression linéaire multipie incluant le
logarithme des dénombrements en épifluorescence de la semaine précédante (log EPI(1.1)) et
le résiduel de chlore libre (RCLyggegy ) -

{Phase d'étude: Avril - Septembre 1992)

Figure 7: Relationship between epifluorescent counts (logEP] (1)) observed and predicted with
a multiple linear regression model inciuding epifluorescent counts one week earlier {log
EPI(1.1) and residual chiorine (RCLygseqy )-

{Stage of study: April - September 1992)

C) ELABORATION DU MODELE DE RISQUE MOYEN D'APPARITION DES
COLIFORMES SUR L'ENSEMBLE DES SITES.

Pour une semaine donnée, nous avons associé le risque moyen d'apparition des coliformes sur
'ensemble des points de préléevement a la moyenne des critéres positifs enregistrés sur

['ensemble de ces points.
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Pour les deux réseaux de distribution €tudiés (reseau 1. févmer 1991- février 1992, avnl -
septembre 1992; réseau 2: avril - septembre 1992), le nombre de semaines (n) ou des coliformes
ont été isolés sur chacun des deux réseaux et le nombre de éemaines (N) ou le risque moyen
d'apparition des coliformes sur I'ensemble des sites avait été évalué a un certain niveau, ont été
reportés dans le tabieau 7.

Tableau 7: Risque moyen d'apparition des coliformes sur {'ensembie des sites pour des réseaux
de distibution 1 (Février 1991- Février 1992; Avril - Septembre 1992) et 2 (Avril - Septembre
1992).

n: nombre de semaines ou il y a isolement de coliformes sur ie réseau.

N: nombre de semaines avec une moyenne de x critéres positifs sur les différents sites.

Tableau 7: Mean risk of coliform occurrences on the whole sites for distribution systems |
(February 1991- February 1992, April - September 1992) and 2(April - September 1992).
n: number of weeks with coliform observations on the network.

N: number of weeks with a mean of x positive criteria on the different sites.

dr:z:;‘:;s Ratio n/N Risque moyen
positifs
Réseau 1 Réseau 1 Réseau 2
(Fév. 1991-Fév. 1892  (Avril-Septembre (Avril-Septembre
1992) 1992)
[3-4 8/ 14 173 272 Maximum
[2-3] 3713 474 5/ 8 Critique
[1-2f 2 /17 0/5 - 3 /M1 non négligeable
[0-1] 0/ 3 0/ 0 0/ 0 minimum

La fréquence d'observation des coliformes a augmenté d'autant plus que la moyenne des critéres
positifs pour I'ensemble des sites était €levée. En conséquence, quatre niveaux de risques moyens

d'apparition des coliformes sur I'ensemble des sites ont été établis (tableau 7):
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- le risque a été considéré "maximum” lorsque la moyenne des critéres positifs sur l'ensemble des
sites était supérieure ou égale a 3,

- le risque a €té "critique” pour une moyenne des critéres positifs comprise entre 2 et 3.

- le nisque a été évalué "non néghgeable" quand le nombre de critéres positifs moyen était compris

entre 1 et 2,

- le risque a été consideré minimum pour une moyenne des criteres positifs inférieure a 1.

Au total, 82% des cas de coliformes (23 cas sur 28) ont été observés pour des risques moyens
évalués "maximum"” et "cntique”. L'évolution simultaneée au cours du temps des apparitions de
coliformes sur le réseau et du risque moyen (Figure 8) met bien en évidence que la majorité des
observations de ces germes a été enregistrée lorsque la moyenne des critéres positifs sur les
différents sites était supérieure a 2 (risques "maximum” ou “critique”). De plus, des niveaux de
risques "maximum” ou "critique" ont €t€ enregistrés au moins une semaine avant l'apparition des

coliformes sur le réseau dans 84 % des cas.

Risque moyen sur les 5 sites Cas d'apparition de coliformes
4

-3

Réseau 1

A
M WS N AN |
’ LV
| / \ | 12

o z [ O T . 1 W D E i3 & N % . ! 1 i : L N o !
6 10 14 8 22 26 30 34 38 42 46 50 2 8
1991 Temps (semaines) 1992

—— Risque moyen N\ cas de coliformes

Figure 8: Risque moyen d'apparition des coliformes sur 'ensemble des sites (moyenne des
critéres positifs) et nombre de cas d'apparition des coliformes sur le réseau 1

{Phase d'étude: Février 1991 - Février 1992)

Figure 8: Mean risk of coliform occurrences on the whole sites ( mean number of positive
criterions) and coliform occurrences on distribution system 1.

(Stage of study: February 1991 - February 1992}
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L'ensemble des résultats (Tableau 7 et figure 8) montre que des risques moyens d'apparition des
coliformes sur l'ensemble des sites évalués "maximum” ou "critique” doivent faire l'objet de

mesures de desinfection afin de limiter {'apparition de ces germes dans le réseau.

Conclusions
Cette étude a permis de mieux comprendre et de prévoir les apparitions de coliformes dans les
réseaux de distribution.
La premiére phase de travail, basée sur le contréle hebdomadaire pendant 47 semaines de
paramétres bactériologiques (denombrement des bactéries en épifluorescence, dénombrement des
coliformes) et physico-chimiques (température, résiduel de chiore, CODB) sur I'eau en sortie
d'une usine de potabilisation et sur 5 sites d'un réseau de distribution a permis d'établir une
relation entre la fréquence d'apparition des coliformes sur un site de prélevement et le
dépassement de seuils critiques pour 4 parametres:
- la température avec une valeur seuil de 15°C,
- la consommation de CODB avec une valeur seuil de 0,15 mg/l
- le niveau de salissure bacténologique évalué par dénombrement microscopique en
épifluorescence (logEPI) avec un seuil de 5.2.

- le résiduel de chlore avec une valeur seuil de 0,10 mg/1.

Le nombre de dépassements simultanés de ces seuils critiques a permis de déterminer 3 niveaux
de risques (site "sans risque”, "faiblement exposé", "exposé") selon le nombre de dépassements
des valeurs seuils pour ces 4 parameétres et en relation avec une fréquence croissante d'apparition

des coliformes sur les sites du réseau.
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Durant la seconde phase d'étude, ce modele a €té mis en application sur deux réseaux. Les
valeurs seuils d'apparition des coliformes obtenues sur ces 2 réseaux ont €té identiques ou du
méme ordre de grandeur que celles observees lors de la premiére phase d'étude. La majorité des
cas de coliformes a été observée sur des sites €valués "exposes” (76% des cas sur le réseau | lors
de la premiére phase d'étude, 75% des cas sur le réseau ! et 63% des cas sur le réseau 2 lors de la
seconde phase d'étude). Les nsques évalués sur un site ont été généralement élevés les semaines
qui précédaient 'apparition des coliformes sur ce site. Cette observation a montré le caractére

prédictif du modéle AL COL.

Il a été aussi possible de définir quatre niveaux de risque moven d'apparition des coliformes sur
I'ensemble des sites {correspondant a la moyenne des dépassements de seuils critiques enregistrés
sur les différents sites}. Ces quatre risques (minimum, non négligeable, critique et maximum) ont

été en relation avec des fréquences croissantes d'apparition des coliformes sur le réseau.

Le modéle AL COL peut donc s'averer un outil efficace dans la maitrise de la qualité
bactériologique des réseaux de distribution. En effet, tout réseau présentant des sites considérés
"exposés" ou un risque moyen d'appantion des coliformes sur l'ensembie des sites évalué
"maximum" ou "critique" devrait faire l'objet de mesures immédiates (chloration) afin de réduire

ces risques et éviter I'apparition des coliformes.

Par ailleurs, il a été possible, a partir d'une régression linéaire multiple, de définir un niveau de
chlore a maintenir pendant une semaine afin de maitriser le niveau de salissure bactériologique et

I'apparition des coliformes sur un site du réseau.
Le modele AL COL, reposant sur des parametres dont la détermination s'avere facile a mettre en

oeuvre, sera d'une grande aide au contrdle et a l'amélioration de la qualité des eaux de

distribution.
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CONCLUSIONS GENERALES ET PERSPECTIVES

Actuellement, les filieres de traitement de potabilisation des eaux de surface ne
permettent pas d’'éliminer une quantité de matiére organique biodégradable suffisante pour
assurer la stabilité chimique et biologique de l’eau au cours de sa distribution. Il s’ensuit un
phénomene de reviviscence bactérienne dans les réseaux d’eau d’alimentation. Souhaitant
apporter quelques éléments de réponse posés par la présence de matiére organique
biodégradable dans les eaux de consommation, cette érude s'est focalisée plus
particuliérement sur le carbone organique dissous biodégradable tant du point de vue de sa
mesure, que de son évolution au cours des traitements d’oxydation et le long des réseaux de
distribution.

La premiére partie du travail a porté sur la signification de la mesure du
CODB, en terme de méthode d’évaluation de la matiére organique biodégradable, et
vis & vis du potentiel de recroissance bactérienne des eaux.

- D’un point de vue quantitatif, le résultat de CODB mesuré a différé selon la

technique utilisée, et pour une technique donnée selon les conditions expérimentales
appliquées au cours du test (méthodes utilisant un inoculum de bactéries soit fixées ou en
suspension).
Les concentrations de CODB mesurées par incubation des échantillons d’eau en présence d’un
inoculum bactérien naturel fixé sur du sable ont dépendu 2 la fois de la quantité d’inoculum
ajouté et de la pratique d’une aération durant I’incubation. L’utilisation d’un ratio sable:eau
de 100g : 300 ml, en milieu aéré, a permis une cinétique de dégradation du COD rapide (85
% des échantillons ont atteint la valeur minimale de COD en moins de 8 jours). Le
phénomene d’adsorption de COD sur le sable a été€ estimé 3 au moins 0,10 - 0,20 mg COD
pour 100 g de sable. De plus, la pratique d’une aération (2 - 4 I/h) des échantillons lors de
I’incubation a conduit 2 une augmentation de 30 % des valeurs de CODB par rapport a celles
obtenues sans aération.
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La biodégradation de la matiére organique de ’eau par des bactéries en suspension (1 %
d’eau de Seine) est un phénomene treés lent. Dans le cas d’échantillons d’eau ayant
préalablement subi un traitement biologique (effluents de filtres biologiques), le résultat de
mesure de Ja fraction biodégradable a augmenté de 100-125 % lorsque la période
d’incubation a été prolongée de 28 jours a2 85-120 jours. Des variations dans la taille de
I'inoculum (de 0,04% a 5%) ainsi que ’aération des échantillons pendant I’incubation n’ont
pas affecté la valeur de CODB mesurée.

Ces deux méthodes d’évaluation de Ia matitre organique biodégradable utilisant un inoculum
bactérien naturel fixé ou en suspension ont donné des résultats de CODB corrélés:
CODBgysp. = 0,61 CODB ¢ - 0,05 (r=0,93; n=30). Une population de bactéries fixées
a été capable de dégrader des composés réfractaires a une flore en suspension. Finalement, le
choix de I'utilisation d’une de ces deux techniques dépend d’impératifs de temps (incubation
de 28 jours pour un inoculum en suspension contre 6-8 jours en présence de sable colonis€) et
des moyens techniques dont on dispose (dispositif d’aération...). On doit aussi tenir compte
du fait que la technique faisant appel & des bactéries fixées nécessite un suivi quotidien de la
décroissance du COD, une légere augmentation des valeurs de COD (0,04-0.42 mg/l) étant
observée quelques jours apres ’obtention de la valeur minimale de COD.

- La mesure du CODB par la technique mettant en oeuvre des bactéries fixées
constitue un bon indicateur du potentiel de recroissance bactérienne d’une eau puisqu’elle a
permis de prédire 3 90% le maximum de croissance d’une flore naturelle mixte dans des
échantillons d’eau d’origines diverses. Le rendement de croissance a été alors de 1,7 x 109
cellules par mg de CODB. Avec utilisation de I’'index acétate, les valeurs de CODB et de
COA (P17, P17 + NOX) dans différents types d’eau ont conduit a des résultats concordant
dans 50 2 60 % des cas, avec des valeurs de CODB toujours supérieures 2 celles de COA (1
mg de CODB a correspondu a 90-140 pug C eq. acétate). Le COA doit donc étre considéré
comme un index de la quantité de matitre organique biodégradable dont 1a valeur réelle peut
étre approchée par la mesure de CODB.

La seconde partie de ce travail a consisté a quantifier la production de CODB
(mesuré par la technique mettant en oeuvre des bactéries fixées) lors de 1’oxydation
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d’échantillons d’eau de riviere ou d’effluents de filtre a sable par différents
traitements d’ozonation.

Les différents tests d’oxydation ont été réalisés afin de quantifier la formation de MOB
aprés traitement par I’ozone et de comparer 'effet de I'ozone seul et couplé au peroxyde
d’hydrogene ou 2 un catalyseur (TiO»).

- L’oxydation d’échantillons d’eau naturelle par 1’ozone a conduit a la formation de
composés biodégradables au détriment de la fraction réfractaire du COD. L’optimum de
production de CODB a ét€ obtenu pour des taux de traitement intermédiaires (0,5 - 1 mg O3/
mg COD) et pour des temps de contact courts (5-10 min.). Pour observer une formation
maximale de CODB, un fort taux de traitement associ€ a un temps de contact court a été
préférable 2 un traitement plus long avec une dose d’ozone plus faible. La minéralisation de

COD a €té négligeable apres traitement par I’ozone seul.

- Lorsque le peroxyde d’hydrogéne a ét€ couplé a 1'ozone, un ratio HyO,/O3 de
0,35-0,45, optimum pour la dégradation de pesticides (comme I’atrazine), a aussi été efficace
pour I'oxydation de la matiere organique. Pour les 2 types d’eau naturelle étudiés, les
cinétiques de formation de CODB en fonction de la dose d’oxydant ont suivi le méme profil
apres traitement par 1’ozone et par 1’ozone peroxyde. Cependant pour un taux de traitement
identique, 1’ozone seul a conduit a2 des valeurs de CODB sensiblement plus fortes que le
systtme ozone - peroxyde d’hydrogéne, celui-ci ayant entrainé€ une légere minéralisation du
COD (10 % du COD minéralis€).

- L’ozonation catalytique induit une minéralisation importante du COD (abattement de
25% du COD pour un taux d’ozone appliqué de 2,5 mg O3 / mg COD; pour un taux de
traitement identique, ce rendement n’a pas dépassé pas 15 et 18% avec 1’0zone et le systeme
ozone - peroxyde d’hydrogene) (cas d’une solution synthétique d’acides fulviques). Ceci a
conduit 2 une formation de CODB nettement plus faible dans 1’eau ozonée en présence de
catalyseur, par rapport a I’ozone seul ou couplé au peroxyde d’hydrogene. L’intégration de
P’ozone catalytique dans les filieres de potabilisation en amont des filtres biologiques devrait

permettre une réduction importante de la teneur en matiere organique de 1’eau.
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Finalement, la troisiéme partie du travail a porté sur la relation existant entre
la présence de CODB dans l’eau et le phénoméne de reviviscence bactérienne observé
dans les réseaux de distribution.

Cette étude de terrain, basée sur le suivi hehdomadaire (pendant un an) de différents
parametres de qualité de I’eau en plusieurs points de prélevement d’un réseau de distribution
avait comme objectifs:

+ d’apprécier les vanations de la qualité bactériologique de ’eau et de certains

parametres physico-chimiques le long du réseau,

* de définir des crittres de risque d’apparition des coliformes.

- Les trois parametres clés qui gouvernent la recroissance bactérienne sont la

température de ’eau, sa concentration en résiduel de chlore et sa teneur en matiere organique
biodégradable. En effet, le phénomene de recroissance bactérienne, observé tout au long de
I’année, a augmenté avec la température (valeurs moyennes de dénombrements des bactéries
en suspension de 1,5 2 5 fois plus fortes pour des températures de 1’eau supérieures i 15 C)
et I’absence de désinfectant. A partir de cette observation, les variations de la qualité
bactériologique de ’eau, évaluée par dénombrements microscopiques en épifluorescence ou
par culture sur milieu R2A, ont été prédites respectivement a 63 % et 72% par un modele de
régression linéaire multiple incluant la concentration de résiduel de chlore et la température
de eau. Par ce modele, le résiduel de chlore nécessaire pour inactiver les bactéries en
suspension cultivables sur milieu gélosé a ét€ estimé a 0,5 mg/1.
La recroissance bactérienne s’est accompagnée d’une consommation progressive de CODB le
long du réseau de distribution. La consommation moyenne de CODB dans le réseau a été
prédite & 54% a partir de deux parametres, la température et la teneur en CODB dans ’eau en
sortic de l'usine de traitement. La stabilité biologique de 1’eau (définie pour une
consommation de CODB nulle) a été obtenue pour des concentrations de CODB dans I’eau en
sortie d’usine tres faibles (0,15 mg/1 et 0,30 mg/1 pour des températures respectives de 20 C
et 15°C). Une consommation de CODB de 0,10 mg/1 s’est traduit par une augmentation du
nombre de bactéries en suspension de 1'ordre de 104 bact./ml.

- La recroissance bactérienne s’est parfois accompagnée de I’apparition de coliformes
en certains sites du réseau de distribution. Nous avons observé une relation entre la fréquence
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d’apparition des coliformes et le dépassement d’une valeur seuil pour les 4 parametres
suivants:
+ la température de I’eau, avec une valeur seuil de 15°C.
+ la consommation de CODB le long du réseau, avec une valeur seuil de 0,15 mg/l
s le niveau de salissure bactériologique du réseau évalué par le logarithme décimal des
dénombrements au microscope en épifiuorescence, avec une valeur seuil de 5,2.

+ le résiduel de chlore, avec une valeur seuil de 0,10 mg/1.

Le degré d’exposition des sites du réscan a pu étre estimé par comptabilisation des
dépassements des seuils critiques pour ces quatre parametres. Nous avons élaboré un modele
de risque d’apparition des coliformes sur les sites du réseau (modele AL COL) basé sur le fait
que la fréquence d’observation des coliformes a ét€ d’autant plus importante que le nombre
de dépassements simultanés de seuils critiques était élevé.

Trois degrés de risque d’apparition des coliformes sur un site ont été définis : site "sans
risque” quand O ou 1 seule valeur seuil a été dépassée, site "faiblement exposé” quand 2 ou 3
valeurs seuils ont été dépassées et site "exposé” quand 4 valeurs seuils ont ét€ dépassées.

Il a aussi été€ possible de définir quatre niveaux de risque moyen d’apparition des coliformes
sur le réseau (minimum, non négligeable, criique et maximum), correspondant A la moyenne
des dépassements des seuils critiques enregistrés sur les différents sites pour une semaine
donnée.

La majorité des cas de coliformes a donc été observée pour des risques €levés. De plus, dans
la plupart des cas, le risque d’apparition des coliformes en un site donn€ a été estimé élevé les
semaines qui précédaient 1’apparition des coliformes sur ce site. Cette observation a montré le
caractere prédictif du modele établi.

Le modele AL COL a permis d’évaluer le degré d’exposition d’un réseau a I’apparition des
coliformes et de prédire les sites particulitrement exposés a 1’apparition de ces germes. Il
s’agit donc d’un outil efficace pour la maitrise de la qualit¢ bactériologique des réseaux de
distribution. En effet, tout réseau présentant des sites "exposés” et un risque moyen sur le
réseau évalué “critique” ou "maximum” devrait faire I’objet de mesures immédiates de
désinfection (augmentation du résiduel de chlore en sortie d’usine, ou sur une zone du réseau

exposée, rincage, mise en place de postes de rechloration, actions au niveau de la filiére de
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traitement) afin de réduire ces risques et d’éviter Papparition des coliformes sur lc réseau
(Figure 1).

MODELE AL COL
Risque sur Risque moyen
Site Réseau

+ Exposé « Maximum

« Faiblement « Critique

« Sans danger non négligeable
minimum

Sites Usine de
du reseau ! traitement

ACTIONS LOCALES ACTIONS GLOBALES
ponctuelles: - ringage - désinfection ponclueiles: - Ajustement du fonctionnement de la filidre
- campagne de rechloration de traitement {réactif de coagulation,
structurelles: - poste de rechforation optimisation de Fozonation, amétioration
- des perfarmances des contacteurs
bialogiques)
-~ maitrise de {a chioration
structurelles: - amélioration de 1a fillére de traflement

Figure 1: Actions types envisageables 2 partir des risques évalués par le modele d’alerte AL
COL.

Ces résultats constituent une contribution au probléme actuel de reviviscence
bactérienne et présentent des perspectives intéressantes dans le cadre de 1’optimisation
du traitement et de la distribution des eaux d’alimentation, de la maitrise de
I’apparition des coliformes et d'une définition plus précise de la MOB.
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- La teneur en CODB s’étant avérée étre un parametre clé dans la recroissance
bactérienne, la maitrise de la qualité bactériologique de I’eau dans les réseaux de distribution
implique donc:
= une optimisation plus poussée des rendements d’élimination de la matiere organique au
cours des différentes érapes de traitement, notamment par une maitrise de la quantité de
CODB formée lors de 1'ozonation, puis éliminée par filtration biologique. Afin de maintenir
la stabilité biologique au cours de la distribution, il est possible de dégager certaines
consignes d’exploitation relatives aux différentes étapes d’ozonation pratiquées au cours de la
potabilisation des eaux. Dans les traitements d’ozonation d’une eau de rivitre (étape de pré-
ozonation visant 2 réduire la couleur de I’eau, oxyder certaines molécules minérales, ou
améliorer la clarification...), les faibles taux d’ozonation appliqués (0,2 mg O3/mg COD)
conduisent 3 ume production limitée de matitre organique biodégradable qui est aisément
éliminable lors des étapes ultérieures du traitement de eau. Par contre, les conditions
d’ozonation d’eaux partiellement traitées (étape d’inter-ozonation visant 2 oxyder certains
micropolluants) correspondent aux conditions optimales de production de MOB (0,5 - 1 mg
O3/mg COD). Pour maintenir une stabilit¢ biologique de I’eau, il est donc souhaitable
d’adapter les taux d’ozonation appliqués en fonction des objectifs recherchés et des
performances des contacteurs biologiques (concentration maximales admissibles en
micropolluants, seuils d’abattement de la MOB). De méme, 1’usage de ’ozone comme
désinfectant (étape de post-ozonation pour I’inactivation des virus, des bactéries pathogenes et
de certains parasites) conduit aussi a une production optimale de MOB. La stabilité
biologique demande alors 1a mise en place, soit d’un procédé d’affinage puissant (filtration
biologique, nanofiltration), soit d’un traitement par un oxydant a effet rémanent (chlore,
bioxyde de chlore, chloramines...).

+ le controle et la prévention des phénomenes de dégradation de la qualité de 1’eau le long
des réseaux de distribution. Actuellement, la production 2 1'échelle industrielle d’une eau
exempte de matiere organique (CODB ygine < 0,15 mg/l) étant tres difficile, le chlore reste
donc 1a solution adéquate pour limiter la recroissance bactérienne. Grace 2 un usage raisonné
du chiore, le modele prédictif de I’apparition des coliformes (AL COL), que nous avons
élaboré, permet d’obtenir un compromis entre 1’absence de coliformes et I'impératif de ne pas
dépasser les concentrations maximales admissibles de THM ainsi que de ne pas voir
apparaitre de mauvais golts. Testé sur différents réseaux de distribution de la banlieue
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parisienne lors de "campagnes prédictives”, ce modele a permis la réduction des épisodes
d’apparition de coliformes lors de la période estivale.

Néanmoins, certaines améliorations du modele AL COL sont possibles afin d’en faire une
aide déterminante en matiere de gestion de la distribution de I’eau. Par exemple, il serait
intéressant de définir le poids de chacun des quatre parametres (température, consommation
de CODB, contamination bactérienne et résiduel de chlore), pour affiner le calcul de risque.
D’autre part, le risque moyen sur le réseau, qui est calculé€ 2 partir d’une moyenne, dépend
du choix de la position des sites contrdlés. En conséquence, les points de prélevement doivent
étre les plus représentatifs possible du réseau étudié (points de prélevement proches, 2
distance intermédiaire ou é€loignés de P'usine de traitement) et identiques lorsque les
campagnes d’étude sont répétées d’une année 2 'autre sur un méme réseau. Il serait
envisageable d’établir une zonation du réseau de distribution en fonction du niveau
d’exposition des différents sites contr6lés et de définir les actions types 4 envisager dans
chaque zone . Enﬁn, il est impératif de combiner les mesures de risque avec les vitesses de
circulation de I’eau dans les canalisations.

- La technique de mesure du CODB mettant en oeuvre un inoculum de bactéries fixées
sur du sable autorise un suivi de lefficacité des filieres de traitement vis-a-vis de
I’élimination de 1a matidre organique biodégradable, et de I’évolution de celle-ci au cours de
la distribution. Cependant la durée du test (environ une semaine) rend impossible toute
prévision de la qualité finale de I’eau produite et de son devenir dans le réseau (seul un bilan
a posteriori est réalis€). Une nouvelle technique de mesure du CODB, utilisant également une
flore bactérienne fixée, permet d’obtenir un résultat en quelques heures: la valeur de CODB
correspond 2 la différence de concentration de COD dans un échantillon d’eau avant et apres
son passage dans un réacteur biologique (constitué de deux colonnes remplies d’un support
colonisé par des bactéries) (Figure 2). L’automatisation de cette méthode, en rendant possible
la mesure en continu du CODB dans I’eau de rivitre et lors des différentes étapes du
traitement, permettrait d’affiner les différentes étapes de traitements en fonction de la qualité
initiale de I’eau, de prévoir la qualité de I’eau produite, d’ajuster les doses de chlore pour
limiter la recroissance bactérienne et de déterminer la part de MOB consommée le long du
réseau.
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CODB = COD pntrée - COD sortie

Sortie

Fe
-~

- B

Entrée L I
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Figure 2: Schéma du bioréacteur utilisé pour la détermination rapide du CODB.

- Par ailleurs, 1a détermination du CODB a P’aide d’un inoculum fixé sur du sable
fournit une mesure globale de la MOB et ne permet donc pas d’identifier les molécules
réellement responsables de la recroissance bactérienne dans les réseaux de distribution. Lors
d’une étude que nous avons réalisée au Stroud Water Research Center (Philadelphie), nous
avons utilisé le dispositif décrit ci-dessus (Figure 2) pour effectuer des analyses de COD,
d’hydrates de carbone, d’acides aminés et de substances humiques ont été réalisés sur des
échantillons d’eau en entrée et en sortie de bioréacteur. Ceci nous a permis de préciser la
composition chimique du COD et du CODB d’échantillons d’eau de surface. Dans le cas d’un
échantillon d’eau de riviere (COD = 4,34 mg/l), la figure 3 montre que le COD était
constitué majoritairement par des substances humiques (71%), et par des hydrates de carbone
(16%, dont 1a moitié€ était combinée 2 des matieres humiques).

Non-Humic Bound
Carbohydrates Non-Humic Bound

Others 8% Amino Acids 1%

13% /

Humic Bound

Carbohydrates B%

s Humic Bound
Amino Acids 1%

Other humic

substances
69%

Figure 3: Composition chimique du COD d’un échantillon d’eau de rivigre.
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Vingt pour cent des substances humiques ont €ét¢ biodégradées, elles ont représenté 51% du
CODB (Figure 4). Les hydrates de carbone (dont plus de la moitié liée aux substances
humiques ont représenté 41 % du CODB. Les acides aminés (3%) sont des constituants
minoritaires du CODB. Ces résultats remettent en question 1’idée trés rependue selon laquelle

les substances humiques seraient trés difficilement biodégradables.

Non-Humic Bound
Carbohydrates

17%

Humic Bound

Carbohydrates
Other Humic 04,
Substances e
51%

Humic Bound Totai

Amino Acids
3%

Figure 4: Composition chimique du CODB d’un échantilion d’eau de riviere.

Des études complémentaires sont indispensables pour définir plus précisément la nature
chimique des constituants biodégradables, ainsi que leur cinétique de biodégradation afin de
les éliminer en totalit¢ lors des différents traitements.

Il est indiscutable que la production d’une eau a faible teneur en matiére organique
biodégradable est la solution d’avenir pour obtenir une eau biologiquement stable et
éviter la surchloration (contraire a l’assurance d’une eau de qualité). Ces objectifs
seront peut-étre atteint par une réelle optimisation des filiéres biologiques qui devront
étre complétées par de nouveaux procédés de traitement (ozone catalytique,
nanofiltration...)
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