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Résume

En 2013, le SIAAP (Syndicat Interdépartemental pour 1’Assainissement de 1’ Agglomération
Parisienne) a lancéun programme pour moderniser la station Seine Aval (SAV), la plus grande
station d’épuration d’Europe. Ce programme de modernisation, qui est prévu d’étre finalisé en
2022, vise &adapter la station a ’urbanisation de la région parisienne et aux exigences
réglementaires. Aprés la modernisation, le traitement des eaux usées de la station sera ré&lisé
par deux filiées en parallée : la filiée biofiltration et la filiée biorécteurs amembrane (BRM).
La configuration du traitement aprés la modernisation de la station sera complexe, et fournit
plusieurs leviers et choix d’exploitation locaux et globaux pour réaliser les traitements des eaux
usees. Pour évaluer les impacts économiques et environnementaux des choix d’exploitation et
identifier les meilleurs choix en fonction des besoins de traitement, les outils de support, comme,

par exemple, les modées simulant le fonctionnement des procé&lés de traitement sont demandés.

Cette thése présente le travail de modé@isation du fonctionnement de la filiée biofiltration de
la station Seine Aval aprés sa modernisation en 2022. La filiére modélisée est composée d’un
procédé de décantation primaire, de trois étages de biofiltration et d’un procédé de clarification
tertiaire. Considérant I’état d’avancement des travaux de refonte, une stratégie de mod@&isation
de la filiée biofiltration est d’abord proposeée. Cette stratégie définit 1’ordre de modélisation
des proc&lé& individuels de la filiée et les régles de commandes aintégrer dans le modéle
filiére. Ensuite, les modées SimBio et SimDec, qui simulent respectivement le fonctionnement
de la biofiltration et de la dé&antation lamellaire physico-chimique sont modifi& et am@&iorés
afin de construire les modées de procé&lé individuels pour chaque éape de traitement de la
filiére biofiltration. Ces modédes de proc&é& individuels sont calibré& et validés avec les
donné&s issues des stations du SIAAP. Aprés la calibration-validation, les modées sont
assemblé& afin de construire le modée de la filiée biofiltration. Les régles de commandes et
les évaluations des co(ts et des impacts environnementaux de traitement sont intégrées dans le
modéke filiée. Enfin, pour éaluer le potentiel d’application du modée filiée comme un outil

d’optimisation, des scénarios d’exploitation sont testé et analysés.

Selon les réultats obtenus, la performance de chaque éape de traitement moddisé& peut &re
bien prédlite par les modées de procé&lé individuels. Le modée de la filiée biofiltration
construit est capable d’indiquer les avantages et les inconvénients des scénarios d’exploitation
et d’aider a identifier le choix d’exploitation optimum. I a donc le potentiel d’étre utilisé

comme un outil pour aider &optimiser la filiée de biofiltration de la station Seine Aval.



Abstract

Abstract

In 2013, SIAAP (the interdepartmental association for sewage disposal for the Paris
conurbation) launched a program to upgrade the Seine Aval (SAV) plant, the largest wastewater
treatment plant in Europe. This upgrade program, which is scheduled to be finalized in 2022,
aims to adapt the plant to the urbanization of the Paris region and to regulatory requirements.
After the upgrade, the wastewater treatment will be realized by two parallel treatment lines: (i)
the biofiltration line and (ii) the membrane bioreactor line (MBR). The configuration of the
treatment after the upgrade of the station will be complex, which provides several local and
global operation choices to realize the wastewater treatment. To evaluate the economic and
environmental impacts of these operation choices and identify the best choices based on
treatment needs, support tools such as models simulating the performance of treatment

processes are required.

This thesis presents the modelling work for the biofiltration line of the Seine Aval plant after
its upgrade in 2022. The modelled line is composed of a primary settling process, three stages
of biofiltration and a tertiary clarification process. Considering the progress of the upgrade
program, a modelling strategy for the biofiltration line is first proposed. This strategy defines
the order of modelling for the treatment steps of the biofiltration line and the control rules to be
integrated in the biofiltration line model. Then, the SimBio model and SimDec model, which
respectively simulate the treatment performance of biofiltration and physico-chemical settling
process, are modified and improved in order to build process models for each treatment step of
the biofiltration line. The process models are calibrated and validated with data from the plants
of SIAAP. After calibration and validation, the models are connected in order to build the model
for the biofiltration line. Control rules and evaluations of treatment costs and environmental
impacts are integrated in the biofiltration line model. Finally, to evaluate the potential for using
the biofiltration line model as a tool for treatment optimization, several operation scenarios are

tested and analysed.

According to the results obtained, in general, the performance of each treatment step modelled
can be well predicted by the process models. The built biofiltration line model is able to indicate
the advantages and disadvantages of the operation scenarios and help to identify the optimum
operation choice. It therefore has the potential to be used as a tool to help optimize the

biofiltration line of the Seine Aval plant.



Chapitre 1

Chapitre 1 Introduction

1.1. Contexte

Depuis la mise en service de sa premiére tranche de traitement par boues activées (260 000 m?/j)
en 1940, la station d’épuration (STEP) Seine Aval (SAV) a la ville d’ Achéres (78) n’a pas cessé
d’évoluer. En 1966, quatre ans avant la création du SIAAP (Syndicat Interdépartemental pour
I’ Assainissement de 1’ Agglomération Parisienne), la deuxiéme tranche de traitement par boues
activées (320 000 m?/j) a &é& construite. Malgréla mise en service de ces deux tranches,
seulement 40% des volumes des eaux usées collecté&s éaient &urés par la voie de I’épandage
agricole ou la voie d’un traitement centralisé a la station Seine Aval (580 000 m®/j) (Rocher et
Azimi, 2017). D’ailleurs, a cette époque, la station Seine Aval ne traitait que la pollution
carbonée a 1’aide de ses procédés par boues activées. A partir de I’année 1970, I’évolution de
la station de Seine Aval et la situation d’assainissement de I’agglomération parisienne ont été
acc@éées sous la pression dénographique et I’urbanisation. A la suite de la mise en service de
la troisiéme (900 000 m3/j, en 1972) et de la quatriéme tranche (600 000 m?%j, en 1978), la
capacité de traitement de la station Seine Aval s’est élevée jusqu’ a environ 2 100 000 m®/j. La
station éait devenue la plus grande en Europe. Entre les années 1980 et 2014, cing nouvelles
stations d’épuration ont été¢ construites dans la région parisienne afin de déconcentrer la
capacitéde traitement de la station Seine Aval (de 2 100 000 &1 700 000 m?/j)(Rocher et Azimi,
2017). En parallée, pour respecter les réglementations environnementales comme la Directive
europeenne sur les Eaux Ré&iduaires Urbaines (DERU) et la Directive Cadre sur I’Eau (DCE,
2000/60/CE), des ouvrages de traitement intensif ont &€intéré& dans les stations afin de
réaliser I’enlévement des nutriments tels que 1’azote et le phosphore. Au niveau de la station de
Seine Aval, en 2002, des désanteurs lamellaires physico-chimiques ont &éinstallés aprés les 4
tranches de traitement par boues activées pour réliser une clarification tertiaire (abattement
des matiées en suspension et du phosphore). En 2007, des biofiltres nitrifiants et post-
dénitrifiants ont &é€intégré& dans la station pour enlever les nutriments azoté de maniée
biologique. En 2013, un nouveau programme de modernisation pour Seine Aval (voir Figure
1.1) a été lancé afin d’adapter la station a I’urbanisation de la région parisienne et aux exigences
réglementaires accrues. Sous ce programme de modernisation, des bioré&cteurs amembrane
(BRM) et des biofiltres prédeénitrifiants ont &€ ajouté& dans la file de traitement, en
remplacement des réacteurs aboues activess, qui ont &&désassemblé. En 2022, les désanteurs
classiques actuels utilisés encore aujourd’hui seront remplacés par de nouveaux décanteurs
lamellaires physico-chimiques, pour am@iorer le traitement primaire et en permettre une

meilleure modulation en fonction des besoins de performance de traitement.
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Avant la modernisation  Actuelle (a partir de 2017) Initialement prévue aprés la modernisation (2022)
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Figure 1.1 Evolution de la configuration de traitement de la station Seine Aval au cours du
programme de modernisation.

La configuration du traitement aprés la modernisation de la station sera complexe et fournit
plusieurs leviers et choix d’exploitation locaux et globaux pour réaliser les traitements des eaux
usées. Par exemple, I’enlévement des nitrates peut étre réalisé par les biofiltres pré&deénitrifiants,
les biofiltres post-dénitrifiants et les biorécteurs amembrane. Dans ce cas, sans outil de
support, il sera difficile &évaluer les impacts &onomiques et environnementaux des choix
d’exploitation afin d’identifier les meilleurs choix en fonction des besoins de traitement. Avec
le développement de logiciels de modélisation et I’évolution des connaissances fondamentales
et de I’ingénierie du traitement des eaux usées, les modeles mathématiques représentant les
procédés d’épuration deviennent des outils utiles et relativement peu codteux. Ils peuvent aider
aprendre des désisions pour commander, éaluer et optimiser les procé&lé de traitement des
eaux usées. Un modéle bien calibré peut étre modifié et adapté pour suivre 1’état actuel d’une
station d’épuration et donc fournir une base raisonnable pour aider a prendre des décisions
(Rieger et al.,, 2012). Dans le méne esprit, le programme de recherche MOCOPEE
(Modélisation Controle et Optimisation des Procédés d’Epuration des Eaux) a lancé le projet
NEXTSTEP visant aconstruire un modée représentant la totalit€édes procé&lé de traitement
de la station Seine Aval aprés sa modernisation. Ce modéle sera utilis€comme outil de support
pour (i) é&valuer la performance de traitement de la station Seine Aval, (ii) estimer sa
consommation éergéique, le cott du traitement et les impacts environnementaux impliqués,

(iif) développer les stratégies d’optimisation et (iv) aider aprendre des deéeisions.

Intégré dans ce projet de modélisation, cette theése se concentre sur la construction d’un modele

représentant la filiée biofiltration de la station Seine Aval, et sur I’utilisation de ce modele
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comme outil de support pour explorer les pistes d’optimisation potentielle des procédés en
prévision de la finalisation de la refonte en 2022. Les procé&lés de traitement compris dans cette
filiére sont, selon I’ordre de traitement, la décantation primaire, la biofiltration et la clarification

tertiaire.
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1.2. Problénatique

Comme la production d’automobiles incluant diffé&entes é&apes impliquées, comme la
fabrication des pieces, 1’assemblage et les tests de performance, la modélisation d’une filiére
de traitement doit aussi se diviser en différentes étapes. Tout d’abord, chaque procédé de
traitement dans la filiée doit &re moddisé Suite acela, le modde de la filiée de traitement
peut &re construit, en connectant en premi&e lieu les modées de procé&léen sé&ie. Une
procédure de calibration et validation peut &re suivie pour le modéle de la filiere afin d’assurer
sa performance de pré&liction. Finalement, des tests de scéario peuvent &re ré&lisé avec le
mode¢le de la filiere afin d’aider a identifier des pistes d’optimisation des traitements.
Considérant la réalité de la refonte de la station Seine Aval et I’objectif général de modélisation,
certains problémes peuvent &re rencontré& pour chaque éape de modéisation de la filiére

biofiltration :
e Etape 1: Moddisation de chaque proc&léde traitement de la filiére biofiltration

Dans le cadre du programme de recherche MOCOPEE, le modée SimBio (Bernier et al., 2014a;
2014b) et le modée SimDec (Bernier et al., 2016) ont &é& déelopp& pour simuler le
fonctionnement de la biofiltration et de la dé&antation lamellaire physico-chimique
respectivement. Ces deux modées proc&l& ont é&é&appliqués et calibrés avec succés pour
certains ouvrages de traitement installé& dans les stations du SIAAP. Cependant, mis apart
I’unité de biofiltration en nitrification de la station Seine Aval, d’autres proc&lé& de la station
jamais fait I’objet d’un travail de modélisation. De plus, certains procédés dans la filiére sont
encore en attente de construction (cas de la désantation primaire), en réoaration (cas de la
biofiltration en post-dénitrification) ou en ajustement (cas de la biofiltration en pré
dénitrification). La configuration de traitement utilisée actuellement dans la station ne
correspond pas acelle présue aprés la modernisation. La disponibilitéde donnés pertinentes
pour réiliser la calibration et la validation des modées devient donc une contrainte pour
certains des procédés étudiés. En méme temps, pour atteindre I’objectif général présenté dans
le contexte, les modées trouvé dans la litté&ature doivent &re mis ajour afin de les rendre
capables de réaliser 1’évaluation des impacts économiques et environnementaux du traitement

des eaux effectué
e FEtape 2 : Moddisation de la filiére de traitement

Par rapport aux procé&lé aboue actives, peu de filiées de traitement utilisant la biofiltration
ont @émod@isées dans le passé&(Samie et al., 2010; Zou et al., 2014). A cette &ape, le premier
probléme rencontréest la connexion des modées proc&léentre eux pour former un modée

global. Pour les stations utilisant des procé&lé& de biofiltration comme la station Seine Aval, le
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nombre de biofiltres en fonction est variable, selon I’importance de la charge a traiter. La
capacitéde traitement pour chaque éage de biofiltration est donc variable en fonction du
nombre de biofiltres en service. Cependant, les moddes de biofiltration trouvés dans la
litté&ature repréentent la performance géné&ale du proc&épar un seul biofiltre, car le temps
de simulation est relativement important pour les systénes & biofilm et 1’évaluation la
performance de traitement se fait au niveau de 1’étage entiére ou groupes de biofiltres au lieu
de chaque biofiltre, Pour faciliter cette simplification, les donnés de dévit moyenné par
biofiltre sont utilisés pour alimenter ces modées. Dans le cas actuel otiplusieurs modées ainsi
simplifiés doivent &re connectés en s&ie, deux moddes de biofiltration repréentant un nombre
diffé&ent de biofiltres ne peuvent pas &re relié directement, parce que leurs débits par biofiltre

sont diffé&ents. Une mé&hode d’adaptation est donc nécessaire.

Le deuxiéme probléme rencontré est que la modélisation d’une filiére de traitement doit aussi
prendre en compte les régles de commande mises en place dans la station. Sans intégration de
ces regles de commande, le modéle filiére ne peut pas réagir et s’adapter de lui-méne par
rapport aux changements de débit et concentration en entrée ou aux variations de consignes de
traitement demandées en sortie. Ceci méne aune diminution du potentiel du modée a&re
utilis€comme un outil de support. Etant donnéque les travaux de modernisation de la station
n’étaient pas encore finis au moment du travail de thése, certaines régles de commande n’étaient
pas encore connues. Des hypothéses pour ces regles doivent donc &re proposées afin d’établir

un modée de filiére le plus proche possible de la ré&litéde la station aprés sa modernisation.

o Etape 3: Tests de scénarios et utilisation du modéle comme outil d’optimisation

A cette éape, la premiée problénatique aréoudre est de proposer des scénarios de débits et
concentrations en entrée de station a tester. De maniére réaliste, les caractéristiques de I’entrée
de la station varient en fonction de difféents facteurs (saisons, mééo, habitudes de la
population) (Martin et VVanrolleghem, 2014). Ces variations adiffé&entes éhelles de temps sont
importantes pour les opé&ations et les commandes des proc&lé de traitement (Henze et Comeau,
2008), parce que la station doit régir aces variations afin de satisfaire les exigences en sortie
de la station. En simulant un scénario d’entrée aussi représentatif que possible, la performance
de la station sous différentes conditions peut étre évaluée et des stratégies d’optimisation

peuvent &re proposees de mani&re réliste selon les ré&ultats de simulation obtenus.

La seconde problématique aréoudre est de choisir une maniée cohé&ente pour évaluer les
scénarios d’optimisation proposés. Premiérement, la station Seine Aval traite plusieurs types
de polluants. La gravitéde leur impact dans le milieu naturel ré&epteur (la Seine) dépend non

seulement de leurs quantités en sortie de station, mais aussi de la capacitéde réseption de la
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riviése des difféents polluants. Par exemple, pour les polluants azotés, selon la Directive Cadre
sur I’Eau (DCE, 2000/60/CE), le seuil de bon état de la concentration en nitrate (50 mg/L) pour
la Seine est moins strict que celui d’ammonium (0,5 mg/L). Deuxiémement, le colt de
traitement et les impacts environnementaux de chaque scéario doivent aussi &re intérés dans
I’évaluation. Certaines études de modélisation ont dans le pass€dgapropos€des méhodes
d’évaluation compléte pour les scénarios testés (Nopens et al., 2010; Flores-Alsina et al., 2011).
Cependant, les proc&lé& de traitement mod&isés par ces éudes sont principalement des boues
activées conventionnelles qui sont fortement diff&ents par rapport ala ré&litéde la station Seine
Aval otides procélés intensifs comme les biofiltres et les bioréacteurs amembrane sont utilisés.

D’ailleurs, la condition du milieu naturel récepteur considérée dans ces études n’est pas la Seine.
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1.3. Objectifs

Tel que présenté dans les deux parties précédentes, 1’objectif général de cette étude est d’établir
un modée de la filiée complée de traitement de biofiltration de la station Seine Aval, et de
I’utiliser comme un outil d’analyse de scénario, afin d’en explorer le potentiel d’aide a
I’exploitation et a la compréhension du fonctionnement de la station. Selon les problématiques
pré&entées pour chaque éape de modé@isation, les sous-objectifs de cette &ude peuvent &re

déinis comme suit :

e Objectif 1 : Proposer une stratégie de modélisation d’une station actuellement en
phase de construction partielle

Puisque les travaux de modernisation de la station Seine Aval ne &aient pas finis au moment
d’écrire ces lignes, certains procédés de traitement sont encore en phase de construction ou
d’ajustement et de rodage. Les données de traitement pour ces procédés ne sont donc soit, pas
disponibles, ou peu représentatives par rapport au fonctionnement normal attendu du proc&lé
Dans ce cas, les modées pour ces proc&lé& doivent &re construits ala base de procélés
similaires installé& dans d’autres stations du SIAAP. Une stratéie de mod@&isation qui définit
I’ordre de modélisation des procédés dans la filiere biofiltration selon 1’état actuel de la
modernisation de la station Seine Aval, doit &re proposée. Cette stratéyie doit aussi permettre
d’identifier des proc&lés similaires amoddiser dans les autres stations du SIAAP.

e Objectif 2: Concevoir et amdiorer des modées pour chaque proc&lé de
traitement de la filiére biofiltration a I’aide du logiciel WEST

Il s’agit de modéliser la décantation lamellaire physico-chimique primaire, les trois éages de
biofiltration en sé&ie et la clarification tertiaire en se basant sur des modées disponibles dans la
litt&ature. Ce faisant, la capacitéde ces modées doit &re am@dioré& afin de satisfaire les besoins
d’évaluation des impacts économiques et environnementaux, en leur ajoutant des équations
spécifiques en ce sens. D’ailleurs, comme ces modeéles ont été construits apartir de données
journaliéres, leur capacitéasimuler des dynamiques observées sur des pas de temps plus courts
doit aussi &re é&alué si possible. Le logiciel choisi pour ré&liser la mod@disation est WEST
(DHI, Harsholm, Denmark). C’est un logiciel sp&sialis€pour la mod@disation de proc&lés de
traitement des eaux usées. Ce choix de logiciel se base sur les trois raisons suivantes :
premierement, il permet d’intégrer les modéles extérieurs et de reprogrammer les modéles
prénstallé&. Deuxiénement, il peut réondre aux besoins d’assemblage des modéles de
procé&lé& afin d’établir le modele de la filiére de biofiltration. Troisi@nement, des fonctions
inclues dans le logiciel (analyses de sensibilitéglobale et tests des scénarios) permettent de

faciliter la calibration de modédes.
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e Objectif 3 : Construire le modée de filiere de traitement

11 s’agit de connecter les modéles procédés préalablement construits entre eux et d’intégrer les
régles de distribution et de répartition de 1’eau sur la station, ainsi que les stratégies de
commande pour chacun des procé&lés de traitement. Les regles de commande ainté&rer doivent
é@re basés sur les régles resllement appliqués & Seine Aval lorsque les informations
néeessaires sont disponibles ou sur une combinaison d’hypothéses réalistes et d’adaptation de

ce qui est fait ailleurs au SIAAP dans le cas contraire.

e Obijectif 4 : Proposer des scénarios d’entrée et réaliser une premiére évaluation
complete de quelques scénarios d’optimisation potentiels

Pour utiliser le modéle comme outil d’optimisation, des scénarios d’entrée doivent d’abord étre
proposés et testés afin de fournir une base de la performance de traitement qui peut &re comparé
avec les résultats obtenus par les tests de scénarios d’optimisation de 1’étape suivante. Pour un
méme scénario d’entrée, différentes propositions de scénarios d’optimisation doivent étre
simulés, et leurs ré&ultats doivent &re évalués. A cette éape, en se basant sur ce qui a ééfait
pré&élemment dans la littéature scientifique, une méthode d’évaluation de la performance de
traitement, tant pour I’enlévement de la pollution que pour les cotits économiques et les impacts
environnementaux, doit &re proposé et utilisé& pour comparer les diffé&ents scénarios

proposés. Diffé&ents indicateurs de performance doivent &re utilisé& acette fin.
1.4. Organisation de la thése

Ce manuscrit de thése est divis€éen 7 chapitres. Le premier chapitre consiste en une éude
bibliographique se concentrant sur la comprénension du fonctionnement des proc&l& a
modé@&iser, des modées simulant le comportement de ces proc&lés existants dans la litt&ature
et des modeles globaux pour la station d’épuration et leurs applications. Le deuxiéme chapitre
pré&ente le fonctionnement préeis de la station Seine Aval pendant et aprés sa modernisation et
explique la stratégie de moddisation développée par rapport aux phases de modernisation de
cette station. Les troisiéme et quatriéne chapitres présentent respectivement le travail de
modé@isation sur les procé&l& de biofiltration et de dé&antation lamellaire physico-chimique
respectivement. Le cinquiéme chapitre est consacréala construction du modée global sur la
filiére biofiltration. Le sixiéme chapitre présente quelques exemples d’application du modée
filiére biofiltration afin d’en illustrer le potentiel en tant qu’outil d’optimisation. Enfin, le
dernier chapitre pré&ente les conclusions géné&ales, ainsi que des perspectives sur la suite de ce

travail de moddisation.
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Chapitre 2 Synthese bibliographique

Ce chapitre consiste en une synthése des principales informations trouvées dans la litt&ature
scientifique concernant les diffé&entes éapes de construction d’un modée intégréde la filiere
de traitement de la station Seine Aval. Ces informations sont organisés de la maniée suivante :
un premier sous-chapitre traite d’abord les principes de fonctionnement des procélés
individuels amod@iser, soit dans le cas préent la déantation physico-chimique lamellaire et
la biofiltration. Une seconde partie concerne ensuite les modées trouvés dans la litté&ature pour
ces procélés, puis les stratéies de calibration de ce genre de modées fait ’objet d’une
troisiéme partie. Enfin, la quatriéme partie s’attarde aux diffé@ents travaux de construction de

modées globaux pour les stations d’épuration et leurs applications.
2.1. Traitement des eaux use&ss urbaines
2.1.1. Polluants dans les eaux us&s

Le traitement des eaux usés vise aéiminer les polluants présents dans les eaux usées issues
d’activités humaines. Il permet de protéger les milieux aquatiques et de maintenir I’utilisation
durable des ressources en eau. Bien que la composition des eaux usées urbaines varie
significativement en fonction des régions et de 1’occupation du territoire desservi par la STEP
(Henze et Comeau, 2008), certains composants communs constituant la pollution sont présents
dans les eaux usées. Les matieres organiques sont les polluants principaux dans les eaux usées
qui peuvent causer une diminution d’oxygéne dissous dans les milieux réepteurs et donc
conduire aune mortalité&piscicole. Les matiees organiques sont principalement mesurées en
DCO (demande chimique en oxygéne) et DBO (demande biochimique en oxygéne) (Henze et
Comeau, 2008). En plus des matiées organiques, les nutriments (azote et phosphore) sont aussi
des composants typiques présents dans les eaux usees et peuvent &re traités par les stations
d’épuration urbaines (Metcalf & Eddy, 2014). Les nutriments azotés dans les eaux usees sont
composés principalement d’azote ammoniacal, de nitrite, de nitrate et d’azote organique. Parmi
ces especes azotées, 1’azote ammoniacal &haute concentration est toxique pour les poissons et
les autres organismes aquatiques. Comme les matieres organiques pré&é&emment mentionnées,
acause de la nitrification biologique, ce polluant peut éalement conduire ala diminution
d’oxygene dissous du milieu naturel. La présence nitrites dans 1’eau potable peut affecter la
capacité de transport d’oxygeéne du sang et cause le «syndrome du béé bleu »
(mé&hémoglobinénie) pour les nouveau-né. Les nutriments phosphorés peuvent éalement
é@re divisés en difféentes espeges comme les orthophosphates, les polyphosphates, les
composés organophosphorés, etc. Ils ont éalement des effets nuisibles pour les humaines et
I’environnement. Par exemple, certains composé& organophosphoré issus de pesticides
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peuvent affecter la fonction du systéme nerveux. De plus, avec les nutriments azotés, les
nutriments phosphoré peuvent favoriser la croissance des algues et donc conduire &
I’eutrophisation dans le milieu naturel. Le Tableau 2.1 ré&ume les méhodes d’analyse
couramment utilisées pour mesurer les nutriments azotés et phosphoreés.

Tableau 2.1 Méthodes d'analyse couramment utilisées pour mesurer les nutriments azotes et
phosphorés (Lou et al., 2002, Metcalf & Eddy, 2014).

Nutriments Espeéses Méhodes

e Colorimérie (réction avec ré&ctif de
Azote ammoniacal Nessler)
o Electrode sélection d’ions

Nitrite e Spectrophotomérie (ré&ction de diazotation)

e Spectrophotomérie (aprés réduction en
nitrite)

e Electrode sélection d’ions
e Spectrophotomérie-UV

Nutriments Nitrate
azoté&s

Azote organique o Méhode Kjeldahl

e Spectrophotométrie d’absorption
mol&ulaire en phase gazeuse

e Spectromérie-UV (aprés digestion en
nitrate)

Azote total

e Spectrophotomérie (ré&ction avec
Orthophosphates molybdate d’ammonium)

e Chromatographie a échange d’ions

e Spectrophotomérie (aprés hydrolyse en

pNhug;gEg?g Polyphosphoates orthophosphates par les acides)
Composés .
Organophposphore’s e Chromatographie
Phosphore total e Spectrophotomérie (aprés digestion en

orthophosphates)
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2.1.2. Proc&& de traitement des eaux usess

Les termes généaux utilisé pour illustrer les diffé&ents degrés de traitement dans une station
d’épuration, en ordre croissant de progression, sont : le préraitement, le traitement primaire, le
traitement secondaire et le traitement tertiaire (ou avancé (Mujeriego et Asano, 1999). Ces

traitements sont basés sur les principes physiques, chimiques et biologiques.
2.1.2.1. Pré&raitement

L’objectif du préraitement est d’éliminer les composants (matiées solides grossieres, sables,
huile, etc.) dans les eaux usées brutes qui peuvent causer des effets indé&sirables sur le
fonctionnement des proc&lés en aval. Par exemple, les matiées solides grossiéres et les sables
peuvent provoquer ’usure des machines et leur accumulation dans le digesteur peut nuire ala
digestion des boues. D’ailleurs, les huiles dans les eaux usées conduisent au moussage dans les
zones agées. Le degrillage, le dessablage et le déshuilage sont donc des proc&lé&
communénent utilisé&s acette fin (Water Environment Federation, 2012a).

2.1.2.2. Traitement primaire

Le traitement primaire vise aséparer et @iminer les matiées en suspension (MES) et les
matiées flottables n’ayant pas été enlevées lors du pré-traitement par des procé&lés physiques
et/ou chimiques. Ce traitement permet de diminuer les concentrations de MES, DCO et DBO
et donc de ré&luire les besoins en aé&ation et les quantité de boues biologiques produites par les
proc&lé& en aval (Rich, 1961). La désantation est le procé&léle plus fré&uemment utilisépour
cette éape. Un déeanteur primaire consiste en un bassin avec un temps de réention de
typiguement une heure avec soutirage des boues primaires. Dans un déeanteur primaire, les
solides en suspension sont déeanté&s sous I’effet de la gravité tandis que les matiéres flottables
peuvent s’¢élever a la surface de 1’eau. Un déanteur conventionnel peut &iminer environ 50%
a65% des MES et 25% &40% de la DCO et de la DBO (Metcalf & Eddy, 2003). Cependant,
pour les procé&lés de traitement secondaire comme la biofiltration, ces taux de traitement ne
sont pas toujours suffisants. En effet, de fortes concentrations en MES et en DCO dans
I’affluent peuvent causer un encrassement rapide des biofiltres. En consé&juence, la fré&juence
de lavage né&sessaire pour maintenir un taux d’encrassement raisonnable augmente. Lors d’un
lavage, 1’exploitation de la biofiltration est arr&ee et une partie de I’eau précédemment traitée

est utilisé. L’efficacité de traitement par biofiltration est donc diminuée (Rocher et al., 2008).

Diffé&entes méhodes sont développées pour optimiser les performances de traitement de
déeantation primaire. La déantation physico-chimique (chemically enhanced primary
treatment, CEPT) et la déantation lamellaire sont les mé&hodes couramment appliquéss dans

les stations d’épuration. La décantation physico-chimique accéée la dé&antation des particules
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par I’ajout de réactifs chimiques (coagulants et floculants). Ces derniers peuvent changer les
caractéistiques physico-chimiques des particules dans les eaux usées et faciliter leur
deéeantation (Metcalf & Eddy, 2014). Certains réctifs chimiques ajoutés permettent également
de réaliser un certain niveau d’enlévement du phosphore. La déantation lamellaire renforce
I’efficacité de traitement par 1’installation de plaques obliques (ou tuyaux) dans les bassins de
dé&antation. Les déanteurs, qui appliquent simultanément ces deux méhodes d’optimisation
sont les dé&anteurs lamellaires physico-chimiques (appelé& aussi clarificateurs agrande vitesse
ou clari-floculateur). Les principes de la déantation et du fonctionnement des dé&anteurs

lamellaires physico-chimigue sont présentés en déails dans la section 2.1.3.
2.1.2.3. Traitement secondaire

Le traitement secondaire vise logiguement aéiminer les polluants comme la DCO soluble,
I’azote ammoniacal et les orthophosphates qui restent dans 1’effluent du traitement primaire,
habituellement par procélé biologiques. Pendant le traitement secondaire, des micro-
organismes (principalement des bacté&ies) présents dans les ré&cteurs biologiques de traitement
des eaux usées peuvent utiliser les matiées organiques biod€gradables et les nutriments (azote
et phosphore) dans les eaux usées comme les substrats de croissance (Comeau, 2008). Selon le
mode de culture des micro-organismes dans les réacteurs, les procé&lés de traitement secondaire
peuvent &re divisé en deux catégories : les procélés aculture libre (culture en suspension) et

ceux aculture fixee.

Les boues activéss sont le procéléde culture en suspension le plus utilisédans le traitement
des eaux uséss urbaines. Dans un récteur de boue activee, les bactéies épuratrices croissent
sous forme de flocs bacté&iens en suspension dans les eaux usées atraiter. Aprés un certain
temps de sgour du méange eau-boue, les matiées solides (flocs bacté&iens et matiées
organiques solides) sont séparé&s des eaux par des déanteurs secondaires installé en aval du
procélé En termes d’alternatives a la déantation secondaire, la filtration par membrane a aussi
éédéreloppé& pour réliser la séaration liquide-solide pour les procédés de traitement par
culture en suspension. Par rapport &la déantation secondaire classique, cette technologie
permet d’améliorer la qualitédes eaux en sortie en retenant plus de particules et de diminuer le
volume de proc&léné&essaire (Metcalf & Eddy, 2014). Un ré&cteur qui combine le proc&léa
boue activée avec un dispositif de filtration &membrane est appel€bioré&cteur amembrane
(Membrane bioreactor, MBR). Dans tous les cas, aprés la séaration des boues et de 1’eau, une
partie des matiées solides deécantés ou filtrées (boue secondaire) est retourné dans les
récteurs biologiques pour y maintenir une quantitéde biomasse suffisante pour ré&liser un

traitement optimal. Le reste est envoyévers le traitement des boues de la station.

Les lits bacté&iens, les biofiltres, les MBBR (Moving bed biofilm reactor) et les contacteurs
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biologiques rotatifs sont les ré&cteurs aculture fixeée principaux utilisé en traitement des eaux
useées (Metcalf & Eddy, 2014). Ces récteurs, qui sont appelé& aussi récteurs abiofilm,
contiennent des supports fixé& ou mobiles, appelé& mélia. En effet, les micro-organismes
présents dans les eaux usées peuvent s’attacher et s’accumuler ala surface de ces mélias et
former des biofilms. Selon la déinition de Wilderer et Characklis (1989), un biofilm est une
couche de cellules procaryotes et eucaryotes ancrés sur une surface et intérés dans une
matrice organique d’origine biologique. La quantitéde biomasse accumulé dans un ré&cteur &
biofilm est en généal plus devé& gue celle pré&ente dans un procé&léde boue actives, ce qui
augmente la capacitéde traitement. De plus, certains proc&lé comme la biofiltration rélisent
&jalement en partie la filtration des MES pendant le traitement biologique (Rocher et al., 2008).
I1s n’ont donc pas besoin de dé&anteur secondaire, ce qui ré&luit davantage le volume de récteur
neéeessaire de la station. Cependant, la croissance continue du biofilm et I’accumulation des
particules retenues dans les récteurs au cours du traitement peut causer un encrassement
excessif des mé&lias (Water Environment Federation, 2010b). Le lavage est donc une &ape

supplémentaire inévitable pour ces récteurs aculture fixé pendant le fonctionnement.

Initialement, les récteurs de traitement secondaire avaient pour but principal d’&iminer les
matiées organiques par voie a&obie. Sous condition a&e€, les bact&ies héé&otrophes peuvent
oxyder les matiéres organiques biodéyradables en CO; afin d’assurer leur croissance (Comeau,
2008), selon I’équation Eq 2.1.

Eq2.1 C,oH19035N + 0, + autres nutriments - CsH,0,N + CO, + H,0

La formule CioH1903N dans 1’équation est la formule générale représentant les matiéres
organiques biodégradables dans les eaux usé&s (Metcalf & Eddy, 2014). De nos jours, le
traitement secondaire est réguliéement combinéavec le traitement tertiaire pour réliser en
méne temps 1’enlévement des nutriments (azote et phosphore) par voie biologique. Certains
types de procédés s’y prétent toutefois difficilement a cause des conditions d’exploitation
requises (concentration en oxygene dissous, &e de boue, pH, etc.) pour réaliser I’enlévment,
et ¢’est pourquoi dans ces cas il est nécessaire d’inclure une ou plusieurs éapes de traitement

supplémentaires, physiquement séparées du traitement secondaire (voir la section suivante).
2.1.2.4. Traitement tertiaire

Le traitement tertiaire vise atraiter les polluants qui ne sont pas éiminé pendant le traitement
secondaire (nutriments, micropolluants, méaux, etc.). De mani&e généale, ils concernent

principalement I’azote et le phosphore.
- Nitrification et dénitrification

L’enlévement de I’azote par voie biologique est un traitement tertiaire trés ré@pandu dans les
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stations d’épuration. En général, cet enlévement est ré&lisélors de deux éapes de traitement

biologique : la nitrification et la dénitrification.
o Nitrification

La nitrification est ré&lisé& par deux types de bacté&ies autotrophes : bact&ies nitritantes
(ammonium-oxidizing bacteria, AOB) et bactéies nitratantes (nitrite-oxidizing bacteria, NOB).
Les bactéies nitritantes peuvent r&liser 1’oxydation de 1’azote ammoniacal en tant que source
d’¢énergie et utiliser le CO, comme source de carbone pour assurer leur croissance. Pendant le
méabolisme des bacté&ies nitritantes, 1’azote ammoniacal est oxydéen nitrite. Les bact&ies
nitratantes peuvent utiliser le nitrite produit par les bacté&ies nitritantes comme source d’énergie
en I’oxydant davantage en nitrate, tout en utilisant éalement le CO; en tant que source de
carbone (Ekama et Wentzel, 2008a). Les deux réctions de base pour la nitrification sont
montrées ci-dessous (voir Eq 2.2 et 2.3)(Ekama et Wentzel, 2008a).

Eq 2.2 NHF +20, > NO7 + H,0 + 2H*

Eq2.3 NO3 +50; - NO3

Les protons produits lors de la nitrification consomment I’alcalinit¢é du milieu. Cette
consommation peut ason tour influencer la vitesse de nitrification qui est largement ralentie
lorsque le pH du milieu est en-dessous de 7 (Metcalf & Eddy, 2014). En plus du pH, la
disponibilité de 1’oxygéne dissous est aussi un facteur impactant la nitrification. En effet, vu
que les bactéries autotrophes nitrifiantes utilisent 1’oxygene lors de leur croissance, elles sont
en compétition avec les hétérotrophes pour 1’oxygéne dissous dans les récteurs biologiques

aéobies.
e Denitrification

La dénitrification est ré&lisé par les bacté&ies héé&otrophes en milieu anoxique. Une fraction
des bacté&ies hé&é&otrophes peut oxyder des substrats organiques en réduisant le nitrate et le
nitrite formé& pendant la nitrification en oxyde nitrique (également appelé monoxyde d’azote,
NO), oxyde nitreux (également appelé protoxyde d’azote, N2O) et finalement en diazote (N.)
(Ekama et Wentzel, 2008a; Kampschreur et al., 2009). Ces réctions peuvent &re ré&sumeéss en
une réction géné&ale (voir Eq 2.4). En plus de I’&imination des nutriments azotés, les réctions

de dénitrification permettent aussi de réupé&er partiellement 1’alcalinité perdue lors de la

nitrification.

Eq 2.4 C1oHy00sN + 10NO5 — NH; + 10C0, + 3H,0 + 5N, + 100H~

Les récteurs de dénitrification peuvent se situer en amont (avec la recirculation de 1’eau
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nitrifiée) ou en aval de la nitrification. Pour augmenter et accélérer I’enlévement des azotes par
la dénitrification, une source de carbone exogéne comme le méhanol peut &re injecté& dans
les procé&lés de dénitrification. Premiéement, apres le traitement de carbone en aé&obie et la
nitrification, les substrats organiques (source de carbone endogéne) dans les eaux usées sont
presque tous consommés. |l faut donc ajouter les substrats exogénes pour satisfaire les besoins
de la denitrification (Metcalf & Eddy, 2014). Deuxiénement, I’hydrolyse des substrats
lentement biodégradable est ralentie en anoxie, ce qui limite la vitesse de déitrification. Dans
ce cas-ci, pour accélérer la dénitrification, I’ajout des substrats rapidement biodégradable
comme le mé&hanol est requis (Ekama et Wentzel, 2008a). En plus de la source de carbone, la
condition anoxie doit &jalement &re maintenue pour avoir de bonnes performances de
dénitrification. Les ré&ctions de dénitrification peuvent &re inhibées lorsque la concentration

en oxygéne dissous monte au-dessus 0,2 mgO-/L (Metcalf & Eddy, 2014).
e Production et consommation du N>O lors de la nitrification/dénitrification

Le traitement des eaux usees est de plus en plus consid&é&comme un contributeur important
d’émission de protoxyde d’azote (N0 gazeux) (1,3% des @nissions totales de toute la planée)
(Kampschreur et al., 2009). Le N2O est un gaz &effet de serre dont le potentiel de ré&hauffement
planéaire est 265 fois plus devéque le dioxyde de carbone (IPCC, 2019). 1l est aussi consid&é
comme un produit responsable de la diminution de la couche d’ozone (Ravishankara et al.,
2009). Des éudes réeentes ont montréque le traitement des nutriments azotés par la nitrification
et la dénitrification est la source principale d’émission de N,O sur une STEP. La Figure 2.1
illustre les principes de la production/consommation du N2O lors de la nitrification et la
dénitrification. Pour les proc&lé& de nitrification, la production du NO est liée aux activités
des bactéies nitritantes (AOB) (voir Figure 2.1a)(Kampschreur et al., 2009). En effet, pendant
la nitritation, I’ammoniac est le vrai substrat utilis¢ par AOB, qui est d’abord oxydé en
hydroxylamine (NH.OH). Cette oxydation est catalysée par 1’enzyme ammoniac
monooxygénase (ammonia monooxygenase, AMO). L hydroxylamine est ensuite oxydée en
nitrite, médiatisé par I’enzyme hydroxylamine oxydoréductase (hydroxylamine oxidoreductase,
HAO). Lors de I’oxydation, I’hydroxylamine est dans un premier temps oxydé en nitroxyl
(NOH), et puis en NO. L’enzyme HAO catalyse aussi 1’oxydation du NO formé en NO;". Sauf
I’oxydation, le NO peut aussi étre réduit en N,O. Cette réaction est médiatisée par 1’enzyme
monoxyde d’azote réductase (nitric oxide reductase, NOR)(Pocquet, 2015). Cette voie de
production du N,O s’appelle la voie de la nitrification par les nitritantes (nitrifier nitrification
pathway, NN pathway). En plus de cette voie, le NOH formé pendant 1’oxydation de
I’hydroxylamine n’est pas stable, qui peut également former le N>O sous I’effet de la
déeomposition chimique. Cette voie de production du N,O est ainsi appelé la voie de

déomposition chimique (chemical breakdown pathway). Enfin, la troisiéme voie de production
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du N20 par AOB s’appelle la voie de la dénitrification par les nitritantes (nitrifier denitrification
pathway, ND pathway). En effet, bien que 1’oxygene soit 1’accepteur d’électron principal utilisé
par les AOB, a cause de la présence de 1’enzyme nitrite réductase (nitrite reductase, NiR), les
bactéies nitritantes sont aussi capables d’utiliser le nitrite comme 1’accepteur d’électron. Dans
ce cas-ci, le NOz peut &re ré&luit en NO et en suite en N,O (mé&liatisépar NOR) (Metcalf &
Eddy, 2014). La production du N2O durant la nitrification est principalement liée &la faible
disponibilité d’oxygene dissout et au niveau élevée du nitrite présent dans le milieu, qui sont
causés par certaines conditions d’opération comme 1’aération insuffisante (Kampschreur et al.,

2009).

a
AMO HAO HAO NiR
NH, NH,OH NOH NO NO,
| | | Hao
0, 0, NOR o,
p — N,O
Décomposition
b chimique
DCO co,
NaR NiR NOR N,OR -
NO,- NO, NO N,O N,

Figure 2.1 Principes de la production/consommation du N-O lors de la nitrification (a) et la
dénitrification (b).

Comme la nitrification, le NoO peut &re formépar la ré&luction du NO lors de la dénitrification
hé&éotrophe (voir Figure 2.1b). Cependant, contrairement aux bactéies nitritantes, acause de
la présence du protoxyde d’azote réductase (NOR) dans les bact&ies hé&é&otrophes
dénitrifiantes, le N,O formépeut &re ré&luit en N,. Pour cette raison, la dénitrification est la
seule fagn qui permet d’éliminer le N2O issu de la nitrification (Guo et Vanrolleghem, 2014).
En fonction des conditions de traitement, la vitesse de production et d’élimination du N2O peut
varier. Les niveaux d’oxygeéne dissous et de nitrite en entrée de la zone de dénitrification
doivent &re limités, puisque ces deux composants favorisent la production du N,O. L’apport
de la source de carbone suffisante pour 1’enlévement des nitrates est une des mesures
d’opération qui permettent d’accélérer 1’élimination du N.O lors de la déitrification
(Kampschreur et al., 2009; Bollon et al., 2016a).

- Déphosphatation biologique

De son cGé le phosphore est un nutriment néessaire pour la croissance des micro-organismes.

Pour les procé&lé conventionnels de boue activee, environ 1-2 mgP/L de phosphore contenu
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dans 1’eau usée peut &re assimilé par la biomasse présente dans les procé&lés (Water
Environment Federation, 2012c). Pour augmenter le taux d’enlévement du phosphore, des
procédés biologiques visant a renforcer 1’¢limination du phosphore ont && développé&s
(enhanced biological phosphorus removal process, EBPR). Ces procédés réalisent I’enlévement
du phosphore en profitant des caracté&istiques des bacté&ies PAOs (phosphorus accumulating
organisms) (Wentzel et al., 2008). En géné&al, deux bioréacteurs sont neéeessaires pour réliser
la dévhosphatation biologique. Le premier biorécteur est un récteur anaé&obie (absence
d’oxygéne et de nitrate). Sous ces conditions, les PAOs peuvent synthé&iser les poly-p-
hydroxyalcanoates (PHAS), un produit de réserve, en utilisant les acides gras volatiles
ou substrats facilement biodégradables. Lors de la synthése des PHAs, les polyphosphates
pré&sents dans la biomasse sont hydrolysés afin de libérer 1’énergie pour la syntheése, ce qui cause
un relargage de phosphate de la biomasse vers le milieu externe. Ensuite, les PAOs et la liqueur
mixte sont envoyé& dans un récteur aé&obie (ou anoxie) ot les PHAs pré&élemment
synthé&isé et les substrats biodéyradables sont oxydés par les PAOs pour leur croissance et la
régénéation de polyphosphates. Les phosphates préents dans le milieu sont donc absorbés par
les PAOs pour former les polyphosphates. La quantité€ des phosphates absorbé est plus
importante que celle larguée dans le récteur anaé&obie. Les phosphates absorb& par PAOs
(sous la forme de polyphosphate) sont enlevés avec les boues biologiques. Tel que pré&enté
pré&élemment, la condition anaéobie est néessaire pour ré&liser I’lEBPR. L’oxygene dissous
et le nitrate en entré& dans le récteur anaé&obie doivent donc étre limités. D’ailleurs, pour
maintenir I’efficacité de la déphosphatation, le temps de séjour hydraulique dans les récteurs
d’EBPR et I’age de boue doivent &alement &re bien contrdé (Wentzel et al., 2008). Avec
ces exigences, cette technique n’est pas facilement applicable dans le cas de certains procédés.
Par exemple, bien qu’il existe certaines é&udes qui arrivent a réaliser ’"EBPR par biofiltration a
I’échelle pilote, les colts d’installation demandés sont &eveés, ce qui empé&he donc
I’application au niveau industriel (Water Environment Federation, 2010a). En plus de la voie
biologique, tel que mentionnéprée&lemment, I’enlévement du phosphore peut aussi ére ré&lisé
par la voie physico-chimique, soit en désantation primaire ou en traitement tertiaire (déailléa
la section 2.1.3.2).

Les principes de fonctionnement de la biofiltration et de la clarification tertiaire sont présentés

en déails dans la section 2.1.4 et la section 2.1.5, respectivement.
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2.1.3. Principes de la deéantation et du fonctionnement des dé&anteurs
lamellaires physico-chimique

2.1.3.1. Principes de la dé&antation

En géé&al, un dé&anteur primaire conventionnel est un bassin rectangulaire ou circulaire
(Water Environment Federation, 2012b) constituéde quatre parties : injection de 1’eau usée,
évacuation de I’eau décantée, accumulation et récupération des boues désantées et enlé/ement
des matieres flottables. Au cours du passage de I’eau usée, les particules chutent vers le fond
du déeanteur. Les particules qui possesdent des vitesses de chute suffisamment devés peuvent
atteindre le plancher situéau fond du déeanteur. Le plancher est souvent Iégé&ement incliné
pour faciliter le transport des particules dé&antées vers le point otielles sont enlevées par un
systéme de raclage au fond (Metcalf & Eddy, 2014). Les particules qui chutent plus lentement
sont quant a elles entrainées sous 1’effet de I’advection de 1’eau et sortent avec 1’effluent. Les
maticres flottables qui s’accumulent a la surface de 1’eau sont enlevées par les racleurs installés

au-dessus de ’eau.
- Performance d’un dé&anteur

La performance d’un décanteur est gené&alement exprimé par le taux d’enlévement des MES
(Water Environment Federation, 2005b) :

Eq 2.5 Epps = (1 - (%)) «100%

ou

Emes est le taux d’enlévement des MES (%)

MES,.:est la concentration de MES en sortie de déanteur (mg/L)

MESi, est la concentration de MES en entré& de désanteur (mg/L)

La performance maximale de désantation (Emesmax) st atteinte quand la concentration en MES
en sortie est égale acelle des MES non-désantables en entré& (MESo) (Water Environment
Federation, 2005b). Les MES non-déeantables sont les particules restantes dans un €hantillon
apres une certaine p&iode de sélimentation, et qui sont donc considé&és comme éant peu
probables de désanter sur des systémes ataille réelle (Peric et al., 2008). L’APHA (American
Public Health Association) propose une meéhode standard (2540 F) qui fixe le temps de
s&limentation 260 minutes (APHA et al., 1998). Cette méhode exige aussi le volume
d’échantillon (> 1 L) et la taille de colonne de déantation (diameétre > 9 cm et hauteur > 20
cm). La performance d’un déanteur primaire peut aussi @re exprimée par le taux d’enlévement

de la DCO ou de la DBO en remplagnt les concentrations en MES dans 1’équation Eq 2.5.
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- Taux de débordement

Selon les éudes de Hazen (1904) et Camp (1936), le taux de débordement (surface overflow
rate, SOR) est identifi€comme le facteur le plus important pour la conception et I’opé&ation
des deézanteurs (Water Environment Federation, 2005b). Le taux de débordement est calculéen
divisant le débit d’affluent (Qin) par la surface de déeantation (Ap). Selon la théorie du
dé&anteur idé&l illustré par Camp (1953) (voir Figure 2.2), I’écoulement de 1’eau dans un
dé&anteur idél est toujours purement horizontal, tandis que les particules chutent verticalement.
Lorsqu’une particule atteint le plancher du déganteur, elle est considé&é& &re désantée. Pour un
temps de s§our hydraulique tp, il est possible de trouver une vitesse vo qui représente la vitesse
minimale pour les particules qui peuvent &re désantées apartir de la position la plus haute (Hp,
hauteur de dé&anteur). C’est-adire, les particules qui possédent des vitesses de chute
supé&ieures ou &jales avy peuvent &re désantés dans le déganteur ideal, tandis que pour les
particules qui ont des vitesses infé&ieures avy, leur taux d’enlévement diminue en fonction de

leur vitesse de chute.

Figure 2.2 Décanteur idéal illustré par Camp (1953).

La vo peut étre calculée par I’équation suivante :
H
Eq 2.6 ="D
q Vo / tp

ou

Vo est la vitesse minimale de chute pour la dé&antation (m/j)
Hp est la hauteur du déganteur (m)

tp est le temps de s§our hydraulique dans le désanteur (j)

La vitesse Vo peut aussi étre exprimée par le taux de débordement en transférant 1’équation Eq

2.7 de la maniére suivante (Water Environment Federation, 2005b) :

Eq 2.7 vo ="/, =" L, 10, = "/,

ou

V/p est le volume du désanteur (m)
Ap est la surface du désanteur (m=f
Qunest le débit de I’affluent (m/j)

En connaissant le taux de débordement, le taux d’enlévement des MES d’un décanteur peut &re
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estimée par 1’équation Eq 2.8 (Tebbutt et Christoulas, 1975; Water Environment Federation,
2005b):

2
Eq2.3 Emes = EmEsmax (1 - e_m)

(I;t:Es,max est le taux d’enlévement maximal pour MES (%)

SOR est le taux de dévordement du désanteur (m/j)

A est la constante de désantation (m/j)

Pour un désanteur qui a dgaé&éconstruit, la valeur de A et la concentration en MES non-
dé&antable peuvent @re estimées par régression statistique apartir des concentrations en MES
en entr& mesurées et des taux d’enlévement observés en pratique (Water Environment
Federation, 2005b). Pour la conception d’un nouveau dé&anteur, en fixant la valeur de A et la
fraction de MES non-dé&antables en entré& par les mesures exp&imentales, la surface de
dé&anteur peut &re deéeidé en fonction du débit d’affluent préu et du taux d’enlévement

souhaité(Water Environment Federation, 2005b).

Il est anoter que le dé&anteur idél considé&épar Camp (1936) et Hazen (1904) est un désanteur
avec une trés grande surface de dégantation et une hauteur trés faible. Cependant, en ré&lité un
déeanteur doit avoir une hauteur suffisante pour les éjuipements de stockage et d’enlévement
des boues et pour éviter la remise en suspension des particules déantés (Water Environment
Federation, 2012b).

- Vitesse de chute des particules

Pour bien estimer la surface du désanteur nésessaire et s’assurer d’atteindre la performance de
traitement visée, il est important de connaitre les caracté&istiques de désantation des particules
de l’affluent. Le comportement des particules lors de la désantation dépend de leur
concentration et de leur tendance plus ou moins forte de coh&ion entre elles (Torfs et al., 2016).
En généal, il existe quatre régimes de s&limentation dans le domaine du traitement des eaux
usées (voir Figure 2.3): le régime discret (discrete particle settling), le régime floculant
(flocculent settling), le r&ime freiné (hindered settling) et le r&ime en compression

(compression settling).

Le ré&ime discret (Type 1) appara™ lorsque la concentration en particules dans une zone du
deéeanteur est faible, comme, par exemple, aune concentration en MES infé&ieure 2200 mg/L.
Dans ce régime, il n’y a pas d’effets d’interactions entre particules. Dans ce cas-Ci, chaque

particule chute de maniée indéendante (Metcalf & Eddy, 2014).
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Figure 2.3 Relation entre les régimes de sédimentation, la concentration et la cohésion des
particules (figure modifiée de Crittenden et al. (2012)).

Le régime floculant (Type I1) a lieu éalement dans la zone du dé&anteur otila concentration
en particules est relativement faible, mais suffisante pour que les particules commencent a
interagir. La concentration en MES entre 600 et 1200 mg/L est la gamme typique oulle régime
floculant peut &re observédans un déanteur (Water Environment Federation, 2017). En
utilisant les coagulants et les floculants qui renforcent les effets d’interactions inter-particules
(voir les dé&ails dans la section 2.1.3.2), ce régime peut &jalement apparaire pour une
concentration en particules plus faible que cette gamme. Dans le régime floculant, la probabilité
de collision entre les particules pendant la déantation est eveée, ce qui conduit &la formation
des particules floculées (flocs). Cette procélure augmente la masse et la taille des particules et

donc accéere leur vitesse de chute.

Le r&ime freiné(Type Ill) appara® quand la concentration en particules est sup&ieure a
quelques centaines de mg/L. Dans ce régime, la vitesse de dé&antation des particules est ralentie

par les forces d’interactions importantes. Par conséquent, les particules dans ce régime ont
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tendance atoutes chuter &la méne vitesse et forment un lit de boues (sludge blanket en anglais)
qui peut capturer d’autres particules préentes dans son trajet de sé&limentation (Crittenden et
al., 2012).

Enfin, le ré&ime en compression (Type V) se produit quand la concentration en particules est
deve (plusieurs grammes par litre). Dans ce ré&jime, les particules dans le lit de boues
s’enfoncent graduellement en expulsant I’eau entre les particules. Cette évacuation de 1’eau est
causee par le poids de particules qui s’accumulent au fur et a mesure sur le lit de boues. La

structure du lit devient donc plus compacte que celle du régime freiné(Metcalf & Eddy, 2014).

Le régime discret et le régime floculant sont les ré&imes principaux observé dans les
dé&anteurs primaires (Matko et al., 1996). La dé&antation sous ré&gime discret se trouve dans
les zones sup&ieures des déanteurs ollla concentration en MES est relativement faible. Sous
conditions idéles oUles particules sont parfaitement sphé&iques et le mode d’écoulement de
I’eau dans le décanteur est laminaire, la vitesse de dé&antation discrée peut &re estimée par
I’équation de Stokes (Metcalf & Eddy, 2014):

— a2
Eq 29 vy = (pp peau) p9
18lequ

~

ou
Vs est la vitesse de déeantation discréte de la particule (m/s)

Pp et peau SONt les masses volumiques de la particule et de I’eau (g/m®)

g est ’accélération gravitationnelle (m/s?)

Jkau €5t 1a viscosité de I’eau (g/m/s)

dpest le diametre de la particule (m)

En r&ilité& les conditions hydrauliques dans un déanteur réel sont plus compliquéss et rarement
compléement laminaires. La pré&ence de turbulence et d’écoulements en régime de transition
influence la vitesse de chute discrée. De plus, la taille et la masse volumique des particules ne
sont pas uniformes et couvrent une large gamme. Leurs distributions peuvent varier d’une
station d’épuration a une autre et en fonction des conditions mé&érologiques (temps sec et

temps de pluie) (Water Environment Federation, 2005a).

Le ré&ime floculant peut &re présent dans les zones infé&ieures des déanteurs primaires otila
concentration en MES est relativement éevé (Matko et al., 1996). L’utilisation de réctifs
chimiques (coagulants ou polymeéres) peut aussi faire apparaitre ce r&gime. Sous I’effet de la
floculation, les caracté&istiques (masse volumique, forme et taille) des particules varient au
cours de la déeantation. La vitesse de chute des particules de ce régime est donc difficile &

estimer par les éjuations de style Stokes (Davis et Cornwell, 2012).

Pour connatre la distribution des vitesses de chute de particules de 1’affluent primaire, le

protocole de mesure ViCAs (Vitesse de Chute en Assainissement) a éédéveloppépar Chebbo
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et Gromaire (2009). Cette mesure est rélisée en deeantant un &hantillon dans une colonne
sous condition statique. Au début de I’expérience, 1’échantillon est consid&€homogéne. Une
coupelle installé au fond de la colonne réupére les particules désantées. Celle-ci est ré&upéée
et remplacé& par une nouvelle coupelle vide &ades intervalles de temps pré&léerminés. Les
masses des particules réeupéées dans les coupelles sont mesurées afin de tracer une courbe de
la masse de particule déantée accumulé& en fonction du temps. Aprés avoir ré&lisé un
traitement des données, qui transforme cette courbe acelle illustrant la distribution cumulative
de la vitesse de chute (Torfs et al., 2016), les particules dans I’&hantillon peuvent donc &re
fractionnées selon leurs vitesses de chute. La Figure 2.4 montre un exemple des réultats de
mesures ViCAs obtenus sur des &hantillons collecté en entrée de traitement primaire d’une
station d’épuration (Bachis et al., 2015). Tel que montréacette figure, les auteurs utilisent les
courbes de ViCAs pour diviser les MES en cing classes de vitesse de chute (classes 1-5). Pour
chaque classe considé e, la courbe de 1’échantillon a forte charge en MES (300 mg/L) se trouve
en-dessous de celle de 1’échantillon a faible charge (70 mg/L). Cette observation signifie que
par rapport aux particules présentes dans 1’échantillon de 70 mg/L, les particules dans

I’échantillon a forte charge décantent plus rapidement.
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Figure 2.4 Distribution des particules dans les eaux en entrée du traitement primaire d’une station
d'épuration (70 mg/L et 300 mg/L) en fonction de leurs vitesses de chute obtenue par test ViCAs
(v1-v5 . vitesse de chute ; F1-F5 : fraction des MES) (figure traduite de Bachis et al. (2015)).

Les informations obtenues par test ViCAs peuvent servir 2optimiser des procé&lés de traitement

primaire ou adévelopper des modées de désanteur (Bachis et al., 2015; Torfs et al., 2016). La
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conception des désanteurs primaires peut egalement bédicier de la mesure de ViCAs. Par
exemple, en fixant l'efficacitéde désantation, la vitesse de chute minimale correspondante peut
ére estimée apartir de la mesure de ViCAs, qui permet donc d'aider adéerminer la surface de
déeantation ou le temps de sgour hydraulique pour le traitement primaire.

- Influences hydrauliques sur la performance du dé&anteur

Tel que mentionnépré&é&lemment, en ré&lité€ les conditions hydrauliques présentes dans un
dé&anteur sont plus complexes que le cas d’étude théorique proposé par Camp (1953), ce qui
peut influencer la performance de déantation. Pour obtenir une performance optimale, un
&oulement piston est pré&&able, car celui-ci permet aux particules de sé&limenter avec moins
d’impacts issus de I’é&oulement (effet d’advection, remise en suspensions des particules, etc.).
Cependant, des courants de recirculation et des zones stagnantes existent toujours dans un
deéanteur. Les courants de recirculation peuvent augmenter ’intensité de la turbulence dans
certains endroits du désanteur, ce qui réluit non seulement la probabilitéque les particules
atteignent le fond du dé&anteur, mais cause également des problémes de remise en suspension
pour les particules qui s’y trouvent déja. Ces courants peuvent en plus causer des problénes de
court-circuitage d’une partie du volume du déanteur (Tamayol et al., 2008). Les zones
stagnantes sont les zones oulle liquide ne se déplace pas ou se déplace trés lentement. La
pré&ence de zones stagnantes diminue le volume effectif du déanteur, ce qui influence donc

Iefficacité de dé&antation.
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2.1.3.2. Principes du fonctionnement des dé&anteurs lamellaires physico-chimiques

Bien qu’il existe des options pour am@&iorer la performance d’un déanteur conventionnel en
réluisant les influences hydrauliques comme, par exemple, I’installation de chicanes (barriéres
qui changeant 1’écoulement du fluide) et I’optimisation de la position d’alimentation (Lcpez et
al., 2008; Razmi et al., 2009), le taux d’enlévement de ce type de décanteur est limité par la
fraction non-désantable des particules en entré& de proc&é Le rapport volume/surface du
bassin est aussi un facteur limitant 1’efficacité de d’un déeanteur conventionnel. Par rapport &
la construction d’un décanteur avec trés grande surface (qui est moins pratique), tel que
mentionné pré&élemment, 1’application des méthodes d’optimisation comme la déantation
lamellaire et la déeantation physico-chimique sont les options les plus faisables pour augmenter
I’efficacité du traitement primaire. Les déeanteurs lamellaires physico-chimiques prennent les

avantages de ces deux méthodes d’optimisation.
- De&antation lamellaire

Tel que pré&enté pr&élemment, pour un deéeanteur idél avec une surface Ap, la vitesse
minimale de chute vo peut étre estimée en divisant le débit d’affluent Qi par la surface (voir Eq
2.6). Si ce dé&anteur idél est divis€éhorizontalement en deux parties identiques par une plaque
(voir Figure 2.5), pour le mé&ne débit Qin, la vitesse minimale de chute (vo’) pour chaque partie
est éyale ala moitiéde vo (voir Eq 2.10), ce qui permet donc d’enlever plus de particules (Camp,
1953).

Eq 2.10 vy = m/, a, ="/

V

7/////////////////////////////////,,,,m

Figure 2.5 Décanteur idéal divisé en deux par une plaque (Camp, 1953).

Le proc&léde déesantation lamellaire est basésur ce principe d’optimisation. Cependant, pour
faciliter la collecte des boues dé&antéss, notamment sur les plateaux supé&ieurs, les plaques
purement horizontales sont remplacés par des plaques (ou tuyaux) inclinéss, appeléss lamelles,
afin que les boues déantées sur celles-ci puissent glisser facilement vers le bas. La surface
totale projeté de la zone lamellaire dépend du nombre de lamelles installées, de leur surface
individuelle et de leur angle d’inclinaison (voir Eq 2.11) (Water Environment Federation,
2005a) :

Eq2.11 Ay =nXaxbXcosb
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ou

Ay est la surface totale projeté par les lamelles (m=

n est le nombre de lamelles (-)

a est la longueur d’une lamelle (m)

b est la largeur d’une lamelle (m)

0 est I’angle horizontal des lamelles ()

La vitesse lamellaire vi (m/j) peut &re calculé a partir de débit d’affluent (Qin) et de la surface

totale de projection de la zone lamellaire (voir Eq 2.12) (Water Environment Federation, 2005a).

= 9m
Atp

Eq2.12 v,

Un angle de lamelle moins important permet d’obtenir plus de surface de déantation.
Cependant, lorsque 1’angle d’inclinaison est trop faible, les particules dé&antées sont difficiles
acollecter. Par conséguent, un arré& périodique d’alimentation est nécessaire pour éliminer les
boues accumulés sur les lamelles (Ross et al., 1999). L’angle d’inclinaison typique se situe
entre 45° et 60° par rapport a la surface de I’ecau (Water Environment Federation, 2012b).
L’espacement typique entre les lamelles est entre 40 et 120 mm (Water Environment Federation,
2005a). De maniée similaire a 1’angle d’inclinaison des lamelles, la diminution de
I’espacement entre les lamelles peut également augmenter la surface de déantation, mais, en
méne temps, conduire aune augmentation de la remise en suspension des particules dé&antées
(Dudley et al., 1994). Fischerstrém (1955) propose que les conditions hydrauliques dans la zone
lamellaire respectent un nombre de Reynolds infé&ieur &2000 et un nombre de Froude sup&ieur
a107 pour réluire la turbulence et stabiliser la vitesse d’écoulement de 1’eau entre les lamelles.
Il propose aussi que le temps de s&our hydraulique dans la zone lamellaire soit maintenu entre
trois et cing minutes pour permettre d’obtenir de bonnes performances de désantation des

particules.

Différentes configurations entre flux d’eau et flux de particules décantées peuvent étre utilisées
(voir Figure 2.6). Parmi celles-ci, la configuration contre-courant est la configuration la plus
utilisée, parce qu’elle est la moins coGieuse ainstaller et acontrder (Dudley et al., 1994). Dans
un dé&anteur lamellaire en configuration contre-courant, I’eau usée est alimentée en bas de la
zone lamellaire et elle se déplace vers le haut dans les canaux formé par les lamelles. En
paralléle, les particules contenues dans 1’eau chutent jusqu’a la surface des lamelles et glissent
vers la zone en-dessous des lamelles otles boues sont réoltées (Water Environment Federation,
2005a).
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Figure 2.6 Différentes configurations entre flux d'eau et flux des particules pour la décantation
lamellaire. (figure traduite de Water Environment Federation (2005a)).
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- Deé&antation physico-chimique

La désantation physico-chimique vise &am@iorer la performance de désantation en utilisant
des réctifs qui peuvent interagir avec les particules par effets chimiques et physiques. C’est la
meéhode la plus simple &appliquer pour am@iorer de mani&e importante la performance des
désanteurs primaires conventionnels (Water Environment Federation, 2005a). Avec la
dé&antation physico-chimique, le taux d’enlévement des MES et de la DCO (ou la DBO) peut
augmenter jusqu’a 90% (Water Environment Federation, 2012b). De plus, certaines formes de
la pollution phosphoré peuvent aussi @re diminés lors du traitement par déeantation physico-
chimique, déendant du produit chimique utilisé En géné&al, le traitement par désantation

physico-chimique est réliséen deux éapes successives : la coagulation et la floculation.
e Coagulation

La coagulation vise adéstabiliser les particules collo'dales et &favoriser les contacts entre les
particules (Water Environment Federation, 2005c). En effet, la charge de surface des matiéres
colloidales présentes dans 1’eau usée est géné&alement negative (Bratby, 2016). Ces particules
sont donc encerclées principalement par des ions cationiques selon la théorie de la double
couche. Dans ce cas, lorsque deux particules colloidales s’approchent, la force de répulsion
éectrostatique entre elles est plus forte que celles d’attraction (forces de London-van der
Waals), ce qui empé&he I’attachement entre elles. Les particules collo'dales possédent
d’ailleurs de faibles vitesses de chute acause de leurs petites tailles (0,001-1 pm) (Tzoupanos
et Zouboulis, 2008). L’efficacité de coagulation est influencée par le type de coagulant choisi,

la dose de coagulants appliquée et le pH (Water Environment Federation, 2005c¢).

Les coagulants couramment utilisés sont les sels méalliques (fer et aluminium) et les polyméres.
Les polyméres cationiques et les cations des sels méalliques peuvent &re adsorbé& sur les
colloides grace a I’attraction électrostatique, et ainsi neutraliser leurs charges de surface. Cette
neutralisation permet d’atténuer la force de répulsion entre les collodes, ce qui favorise
I’attachement entre les particules. Les particules collodales sont donc dé&tabilisées

(déstabilisation par le mé&anisme de neutralisation).

L’utilisation des coagulants métalliques peut consommer des ions d’hydroxyde a cause des
réctions d’hydrolyse des sels métalliques, ce qui conduit a la diminution de I’alcalinité et

influence le pH (voir Eq 2.13 et 2.14).

Eq 2.13 Me** + xH,0 -» Me(OH), + xH*
Eq2.14 xH* + xHCO3 — xH,C04

En plus de I’influence sur le pH, pendant ’hydrolyse, les coagulants méalliques ont aussi

tendance apolyméiser et de former des polymées polynucléires. Lorsque ces polyméres
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s’attachent sur plusieurs particules, un pont s’étendant entre les particules adjacentes est formé,
ce qui favorise la déstabilisation (déstabilisation par le méanisme de pont) des collo'des et
augmente la vitesse de chute des particules. Cette déstabilisation peut aussi &re ré&lisé par les
polyméres (chargés ou non) (Bratby, 2016).

e Floculation

Suite ala coagulation, la floculation vise aaccé@éer la croissance des flocs et dam@iorer leur
forme et structure avec 1’aide de polymées. Il existe deux mé&anismes de floculation, le
premier est la floculation pé&i-cinéique (perikinetic flocculation ou microflocculation) causeée
par le mouvement brownien des particules apetite taille (0,001-1pm). Pendant le mouvement
brownien, les particules déstabilisées par les coagulants ont la possibilitéd’entrer en collision
et de rester attachéss. C’est un processus naturel et rapide. La taille des flocs formés est limité
par I’intensité du mouvement brownien (Bratby, 2016).

Le deuxiéne meeanisme est la floculation ortho-cinéique (orthokinetic flocculation ou
macroflocculation) provoquée par le mouvement du liquide (Tzoupanos et Zouboulis, 2008)
qui est le mé&anisme dominant dans la désantation physico-chimique. En effet, lorsque 1’cau
passe des chicanes ou des éjuipements de mélange meéanique, son mouvement sera changéet
des gradients de vitesse seront cré&s. En cons&juence, la vitesse relative entre les particules va
ére modifié, ce qui augmente les probabilité de contact entre les particules et favorise ainsi

I’augmentation de la taille de particules formeées (Bratby, 2016).

Sous conditions de concentration et pH appropriées, les coagulants méalliques injecté peuvent
former des précipités d’hydroxyde au cours de la floculation. Ces preipités, qui ont une grande
taille, peuvent dé&anter comme les autres particules désantables. Pendant la déantation, les
pr&ipit& peuvent emprisonner des particules préentes dans 1’eau et donc augmenter
I’enlévement des particules. Ce meéanisme d’enlévement des particules est appelé le
meéeanisme de balayage (sweep mechanism ou sweep flocculation), qui est couramment utilisé
par les proc&lé& de désantation dans le domaine de traitement des eaux usées (Metcalf & Eddy,
2014; Brathy, 2016)

Le processus de floculation est influencé&par la nature des produits chimiques utilisés, les
conditions hydrauliques dans le ré&cteur de floculation et la duré de floculation (Bratby, 2016).
Les éuipements de floculation sont souvent dimensionnés en fonction du gradient de vitesse
moyen du récteur (G) et du temps de sour (t). L’équation Eq 2.15 est I’équation

conventionnelle pour calculer G (Water Environment Federation, 2005a) :

£q2.15 C = \/1000P :J 1000P

uxv HXQnXtF
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ou

G est le gradient de vitesse moyen du ré&cteur (1/s)

P est la puissance d’entrée de 1’agitateur (kW)

V est le volume de récteur de floculation (m?)

u est la viscosité dynamique de I’eau (N.s/m?)

te est le temps de s§our hydraulique dans le réacteur de floculation (s)

En connaissant le gradient de vitesse, la cinéique de coagulation-floculation peut é&re
géné&alement approxime® par la cinétique d’agrégation et de rupture des flocs dans le ré&cteur
(Argaman et Kaufman, 1970). Pour un récteur discontinu (batch), cette cinéique peut &re

exprimée par I’équation Eq 2.16 (Filho et al., 2000; Bratby, 2016).

I = —K,npG + KyngG?

Eq 2.16 "

ou

np est la concentration en nombre de particules non-agréyées au temps t (L)
noest la concentration en nombre de particules non-agréyées au temps 0 (L2)
Ka et Ky sont les constantes d’agrégation et de rupture respectivement (-)

e Jar-test

En considé&ant que la coagulation et la floculation sont influencées par beaucoup de variables,
les conditions optimales pour la désantation physico-chimique doivent &re identifiés afin
d’obtenir de bonnes performances de traitement en injectant un minimum de réctifs. La mesure
«jar test »est la mé&hode exp&imentale la plus utilisé pour éudier de maniée pratique la
déeantation physico-chimique. Cette méhode permet de comparer difféents types de produits
chimiques, de déerminer le dosage optimal des coagulants et d’aider a étudier la cinétique de
coagulation-floculation. Au début de la mesure, des bé&hers install& en parallée dans un banc
de jar test sont remplis par ’eau usé adésanter (normalement 1L) (voir Figure 2.7). Diffé&entes
concentrations en coagulants (ou diffé&ents types de coagulants atester) sont injectés dans les
béhers. Le pH peut étre ajusté aprés I’injection des coagulants si nécessaire selon 1’objectif de
I’essai. Pour bien mdéanger les produits chimiques avec 1’eau adeéeanter et favoriser la
coagulation, une agitation avitesse rapide (environ 100 rpm) a &é&d’abord effectué pour 15-
30 secondes. Ensuite, des polyméres sont injectés dans les béhers pour réliser la floculation.
La vitesse d’agitation est ralentie aprées I’injection des polymeéres pour faire la maturation des
flocs (environ 10 minutes, 30-50 rpm) (Bratby, 2016). Aprés la floculation, 1’agitation est
arr@eé et 1’eau est laissée adeésanter pour un certain temps pré&léerminé (environ 15-30
minutes). Le taux d’enlévement de diffé&ents polluants dans chaque bé&her peut &re calculéen
mesurant la concentration resté en suspension apres la désantation, et en la comparant ala

mesure éguivalente réalisée sur I’eau brute initiale.
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e :

Figure 2.7 Exemple d'un banc de jar-test avec des béchers installés (Degrémont, 2005).
e Utilisation des lests

Lors de la floculation, des lests, qui alourdissent les flocs formés et augmentent ainsi leur vitesse
de chute, peuvent étre ajoutés afin d’améliorer la performance de traitement des particules. Les
lests couramment utilisés sont les microsables et les boues recirculées de bassin de déantation

(Water Environment Federation, 2005a).

o Déhosphatation chimique

En plus de renforcer I’enlévement des particules par la coagulation et la floculation, I’injection
des sels méalliques peut aussi preeipiter certaines formes du phosphore dans 1’eau usée et donc
réliser un traitement de déphosphatation. Parmi les diffé&entes espéces de phosphore,
I’orthophosphate et le phosphore particulaire peuvent &re enlevé principalement par la
pre&eipitation chimique, tandis que le taux d’enlé/ement des autres types de phosphore comme
par exemple le phosphore organique soluble, est limité En généal, il existe trois processus
simultanés d’enlévement des phosphates par les sels méalliques (Maurer et Boller, 1999;
Bratby, 2018). Le premier est la pré&ipitation chimique. Les orthophosphates peuvent ré&gir
avec les hydroxydes de méaux et former des complexes méal-phosphate-hydroxo qui sont peu
solubles dans I’eau. Le deuxiéme processus est I’adsorption des phosphates solubles ala surface
des précipités d’hydroxydes de méaux. Le troisié@ne processus est la déstabilisation des
particules collogales contenant du phosphore par la coagulation (Bratby, 2018). D’un point de
vue de la conception et d’opé&ation, la dose de sels méalliques néessaire pour un enlézement
de phosphore souhaitépeut &re estimee par 1’équation suivante (Water Environment Federation,
2005¢) :

Eq2.17 Dye = (%) (AZIWVZZE) (Cp,in - Cpﬂ”eS)

~

ou
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Dwe est le dosage demandé&(mg/L)

Me/P est le ratio moléulaire demandéentre ions méalliques (Me) et phosphore (P) pour
atteindre la concentration en phosphore en sortie. (-)

MWwme/MW5 est le ratio de la masse molaire entre ions méalliques et phosphore (-)

Cr,inest la concentration en phosphore en entrée (mgP/L)

Cr.res €5t la concentration en phosphore résiduel (mgP/L)

Diffé&entes formules empiriques pour les produits preéeipité (méal-phosphate-hydroxo) ont &é
proposees. Luedecke et al. (1989) proposent une forme géné&ale MePO4(OH)3:.5 pour les sels
ferriques et les sels d’aluminium, tandis que Gates et al. (1990) proposent une formule de
MeH2PO4(OH)ar.1 avec une valeur de r égale a 0.8 pour I’aluminium et 1.6 pour le fer. Les
valeurs r proposees par Gates et al. (1990) sont déduites apartir des résultats exp&imentaux

avec ratios molaires Me/P initiaux entre 1-5 (mole/mole).

Le jar test peut &re &alement appliquépour éudier et identifier les conditions optimales pour
réliser la pré&ipitation du phosphore. Par exemple, Szab&et al. (2008) ont effectuédes jar tests
et suivi la cinétique d’enlévement des phosphores pour identifier les variables de conception et
d’opération impactant la déhosphatation chimique. Selon les réultats obtenus, sous
différentes conditions de pH, I’efficacité de traitement des sels d’aluminium est similaire acelle

des sels de fer. Le pH optimal obtenu pour ces deux sels est entre 5 et 7 (voir Figure 2.8a).
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Figure 2.8 a) Influence de pH sur I'enlevement de phosphore. b) Cinétiques d'enlevement de
phosphore. (5zabé et al., 2008)
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Les auteurs indiquent aussi que la cinétique d’élimination du phosphore peut étre séparée par
deux périodes selon la vitesse d’élimination (voir Figure 2.8b). La premié&e pé&iode est une
période d’élimination rapide durant environ 1 minute apres ’ajout des sels métalliques. La
plupart du phosphore est éliminé a cette étape. Apres cette période, la vitesse d’élimination
commence aralentir et une seconde période d’élimination lente apparait. Par rapport a la
période rapide, cette période peut durer plusieurs heures jusqu’a quelques jours. D’un point de
vue opération, ce résultat signifie que le taux d’enlévement peut étre amélioré en augmentant
le temps de s§our sans ajout de sels supplénentaires. Les auteurs observent également que

I’augmentation de I’intensité de mélange a aussi un effet positif sur I’efficacité d’enlévement.
¢ Influences de la déeantation physico-chimique sur la boue produite

A cause de I’ajout des réactifs, la quantité et le volume de boue produite par la décantation
physico-chimique augmente par rapport &ala désantation conventionnelle. La masse de boue
produite pendant la déantation physico-chimique peut étre estimée par 1’é&juation 2.18
(Ddegaard et Karlsson, 1994):

Eq2.18 Boue, = MeS;;, — MeSyyt + Kyrec X D

ou

Boue,, est la masse de boue produite par volume d’eau traité (mg/L)

MESin est la matiére en suspension dans 1’affluent (mg/L)

MES,. est la matiére en suspension dans 1’effluent (mg/L)

Korec €St le coefficient empirique de production de boue (4-5 pour sel de fer et 6-7 pour sel
d’aluminium)(-)

D est la dose méallique injecté (mg/L)
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- Configuration d’un dé&anteur lamellaire physico-chimique

En généal, un dé&anteur lamellaire physico-chimique, est composéde trois réacteurs successifs.
L’eau prétraitée entre d’abord dans le récteur de coagulation otiles coagulants sont injectés
pour déstabiliser les particules collodales et former les flocs. Ensuite, les flocs formés et I’eau
entrent dans le récteur de floculation qui est divisée en deux chambres. La premiée chambre
est la chambre d’injection ou les polymeres (et les lests) aidant la floculation sont injectés. La
deuxiéme chambre est la chambre de maturation otila vitesse de mé&ange est maintenue aune
condition optimale pour favoriser la floculation. Finalement, I’eau traitée par les réactifs
chimiques est envoyée dans le bassin de désantation (le troisiéme récteur) qui est éuipéde

lamelles pour ré&liser la désantation lamellaire.

La Figure 2.9 illustre la proc&lure de déantation lamellaire physico-chimique effectué par un
dé&anteur de type Actiflo® (Veolia) qui utilise le microsable comme lest. Afin de ré&upé&er et
ré&itiliser autant que possible les microsables contenus dans les boues dé&anté&s, une éape de
séaration microsable-boue est ré&lisée. Tel que montréala figure, les boues en bas du bassin
de déeantation, qui contiennent des microsables, sont recirculées vers un hydrocyclone qui est
install&au-dessus de ré&cteur de floculation. Dans I’hydrocyclone, les microsables sont séparés
des boues sous la force centrifuge et ensuite rénjectés dans le réacteur de floculation. Aprés la
séparation, les boues sont évacuées de I’hydrocyclone et envoyées vers les proc&lé de

traitement des boues.

Boues Recirculation des boues et des microsables vers I’hydrocyclone

Hydrocyclone

Coagulants Polymeres

Microsable l

Eau décantée

Chicane

Eau brute

—

® e < .
Lamelles

[Appareils de raclage

Réacteur de coagulation Réacteur de floculation  Bassin de décantation
avec TURBOMIX™

Figure 2.9 Vue générale d'un décanteur Actiflo® (traduite et modifiee de Treguer et al. (2012)).
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2.1.4. Principes de fonctionnement de la biofiltration

La biofiltration est un proc&éaculture fixé qui peut &re utilisépour le traitement biologique
secondaire et tertiaire (Stensel et Reiber, 1983). Les réacteurs utilisé pour la biofiltration sont
appelé& biofiltres (BAF, Biological Aerated Filter ou Biological Active Filter). Ils permettent
de ré&iliser le traitement biologique et un certain niveau de séoaration liquide-solide dans un
seul ré&cteur. Un biofiltre est constitué d’une colonne remplie d’un maté&iau filtrant (mé&lia) de
type granulaire, colonisépar des biomasses épuratrices (Rocher et al., 2008). En traversant le
maté&iau filtrant, les matiées organiques et les nutriments dans les eaux usées sont d&gyradé&
par les biomasses éuratrices et les particules sont retenues par le maté&iau. Normalement, la
hauteur de matéiau filtrant (lit de mé&lia) utilisé dans les biofiltres est entre 2 et 4 m (Stensel
et al., 1988; Pujol et al., 1992). Les méilias, ayant habituellement un diamétre entre 2 et 5 mm
(Metcalf & Eddy, 2003), peuvent &@re fabriqué a I’aide de diffé&ents maté&iaux (argile,
pouzzolane, polystyréne, etc.). Selon leur masse volumique, les mé&dias peuvent &re classé en
tant que média «lourd > qui posséde une masse volumique supérieure a celle de 1’eau, et en
tant que mélia flottant, qui est moins dense que 1’eau. Cette catégorisation du média influence
le choix de la configuration de I’alimentation en eau. Un biofiltre rempli par un mélia «lourd >
peut &re alimentéaflux descendant ou ascendant, tandis qu’un biofiltre utilisant un média
flottant ne peut fonctionner qu’a flux ascendant (Mendoza-Espinosa et Stephenson, 1999).
Actuellement, la majoritédes biofiltres sont alimenté& par flux ascendant qui permet les
biofiltres de traiter un débit d’affluent plus élevé (Rocher et al., 2008). En généal, considé&ant
la pré&sence du média, le temps de s§our hydraulique réel pour la biofiltration est d’environ 30
minutes (Bernier, 2014). Les biofiltres sont aé&& pendant le traitement secondaire et la
nitrification. De maniére similaire a I’alimentation en eau, I’aéation dans les biofiltres peut &re
rélisée de maniée ascendante ou, moins fréguent, descendante (par aspiration). Les diffuseurs
d’air peuvent aussi @re installé& au milieu de I’étage de média, ce qui permet de créer une zone
anoxie en bas de biofiltre et donc de réliser la dénitrification. La dénitrification et la
nitrification peuvent &re aussi effectuées par biofiltres indéendants en appliquant diffé&entes
configurations de traitement. Selon la position dans ’ordre du traitement des biofiltres
deénitrifiants par rapport aux biofiltres nitrifiants, les procédés d’enlévement d’azote par
biofiltration peuvent &re divisé en trois groupes : dénitrification amont (DAM), dénitrification
aval (DAV) et dénitrification amont-aval (DAM-DAV) (Rocher et al., 2008).

Les Figures 2.10a-c montrent les configurations de traitement de trois types de biofiltres
commercialis&. Les biofiltres de type Biofor® (Degrémont) (voir Figure 2.10a) utilisent un lit
de mélia fabriquéen argile expansée (mélia dense). L’alimentation de 1’eau a traiter et
’aération de ces biofiltres sont en flux ascendant. Comme les biofiltres de type Biofor®, le

mélia utilisépar les biofiltres de type Biocarbone® (Veolia) (voir Figure 2.10b) est aussi un
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mélia dense, qui est fabriquéen pouzzolane. Par contre, ces biofiltres sont alimenté& aflux
descendant, tandis que 1’aération est réalisée de mani&e ascendante. Enfin, la Figure 2.10c
montre un biofiltre de type Biostyr® (Veolia) qui utilise un mélia flottant fabriqué en
polystyréne et fonctionne en flux ascendant d’cau et d’air. Tel que montrée ala figure, les
diffuseurs d’air de traitement (<«process air ») sont installé en moitiédu lit de média afin de
crér une zone anoxie pour la dénitrification. Il est a noter qu’en ré&lité ces diffuseurs peuvent
&alement &re installé& en-dessous du lit d’un biofiltre Biostyr® pour réliser un traitement de
carbone ou de nitrification par le biofiltre complet. Tel que mentionné pr&élemment, les
biofiltres doivent &re réguliéement lavés pour éviter I’encrassement excessif causépar la
biomasse et les particules accumulées dans lit. Le lavage de ces trois types de biofiltres est
r&lisépar I’injection d’air surpressé(«air scour > et d’eau de lavage («backwash water ).
Les débits d’air et d’eau de lavage appliqués sont en général plus élevés que ceux utilisés lors
du traitement afin de renforcer le déachement de biofilm et des particules attachés sur le lit de

mélia.
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Figure 2.10 Configurations de traitement des biofiltres de type Biofor®(a) Biocarbone’(b) et
Biostyr” (c) (Morgenroth, 2008a).
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Le fonctionnement de biofiltres est principalement lieala filtration des particules et I’activité

biologique des biomasses épuratrices.
2.1.4.1. Filtration des particules

Les maté&iaux filtrants granulaires utilisés en biofiltration forment des milieux poreux. Lorsque
I’eau traverse ces milieux, les particules de matiées en suspension sont retenues par les
maté&iaux sous ’effet de diffé&ents mé&anismes de capture (Keir et al., 2009). Ce type de
filtration est appelé filtration granulaire. En géné&al, la filtration granulaire se base
principalement sur trois méeanismes dont la préralence varie selon la taille des particules
filtrés par rapport &la taille des pores des milieux (voir Figures 2.11a-c) : filtration par
formation de g&eau, filtration par coincement et filtration en profondeur (McDowell-Boyer et
al., 1986).

La filtration par formation de g&eau (cake filtration) (Figure 2.11a) est présente principalement
ala surface du lit de mé&lia. Les particules qui posseglent des tailles sup&ieures acelles des
pores ala surface du lit ne peuvent pas y pénérer et s’accrochent a sa surface (Metcalf & Eddy,
2014). Avec I’accumulation des particules, un gateau est formé a la surface du lit. Le g&eau
formépeut éalement participer aretenir des particules plus petites. Un g&eau peut aussi se
former lorsque plusieurs petites particules passent dans un pore simultanément, notamment lors
de pé&iodes de débit ou de concentration en particules devéen entré (Holdich, 2002; Wakeman,
2007).

Filtration par Filtration par Filtration en profondeur
formation de gateau coincement

Figure 2.11 Trois mécanismes de filtration présents au cours de la filtration granulaire. a) Filtration
par formation de gateau. b) Filtration par coincement. c) Filtration en profondeur (McDowell-Boyer
etal, 1986).

La filtration par coincement (straining filtration) (Figure 2.11b) se passe principalement prés
de la surface du lit de média, dans les premiées couches. Les particules qui posseglent des tailles
suffisamment petites pour entrer dans le lit sont coincees dans les pores plus petits a I’intérieur

du lit (McDowell-Boyer et al., 1986). De maniere similaire ala filtration par formation de
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gaeau, quand plusieurs petites particules traversent un pore en méne temps, elles peuvent aussi

y @re coincéss.

Contrairement & la filtration par formation de gaeau et la filtration par coincement qui
retiennent mé&aniquement les particules, la filtration en profondeur (depth filtration) (Figure
2.11c) consiste surtout en une interaction physico-chimique avec les grains de mélia. En effet,
les particules trés petites par rapport acelles du maté&iau filtrant peuvent entrer en contact avec
le médlia, soit par collision directe, soit par diffé&ents méanismes de transport (diffusion,
s&limentation, action hydrodynamique, etc.) (lves, 1970; Yao et al., 1971). Aprés un contact,
les particules peuvent s’attacher a la surface du mélia gr&e ades interactions physico-
chimiques (forces de Van der Waals, adsorption, liaison hydrogéne, etc.) (Ives, 1970). Ce type

de filtration se produit au sein du lit filtrant sur toute sa profondeur.

Par rapport aux deux autres types de filtration, la filtration en profondeur impacte moins
I’écoulement de 1’eau dans le lit filtrant et donc cause un effet de colmatage moindre (lves,
1970; Keir et al., 2009). Pour minimiser le colmatage causépar la filtration des particules, une
séparation liquide-solide préalable a 1’étape de biofiltration par tamisage ou par dé€santation
lamellaire physico-chimique est suggé&és (Water Environment Federation, 2010a).

2.1.4.2. Activitébiologique

La formation et la croissance d’un biofilm sur le média et la conversion biologique des matiéres
organiques et des nutriments sont les processus responsables du traitement biologique dans les
biofiltres. La formation du biofilm permet aux bacté&ies d’obtenir des avantages compéitifs par
rapport aux bactéies en suspension. Premiéement, il permet de protéger les bacté&ies en &vitant
qu’elles ne soient lessivées en cas de forts débits pendant le traitement, et donc de maintenir
une quantitéimportante de biomasse dans les récteurs (Wanner et al., 2006). Deuxiénement,
la structure physique du biofilm et la limitation de transfert des composants liquide-biofilm,
comme, par exemple, la diffusion des substrats solubles, divisent le biofilm en diffé&ents
environnements (oxygeéne, substrats, etc.) (biological «niches >). Ces derniers facilitent les
croissances de micro-organismes qui sont moins compéitives dans un systéme de culture en
suspension. De plus, les activités microbiologiques dans le biofilm peuvent modifier
I’environnement interne en produisant des produits méaboliques ou changeant le pH afin de
faire du biofilm un environnement plus propice ala croissance par rapport au liquide ext&ieur
(Rittmann et McCarty, 2001; Wanner et al., 2006).

Selon Lewandowski et Boltz (2011), la formation d’un biofilm consiste en plusieurs &apes
successives (voir Figure 2.12), commenant par I’adsorption de différentes molécules présentes
dans I’eau (proténes, polysaccharides, lipides, etc.) ala surface du média (éape 1). Ces

molé&ules adsorbées forment une couche moléulaire (conditioning film) et modifient les
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caractéistiques physico-chimiques de la surface du mélia, ce qui permet aux bactéries de s’y
attacher (é&ape 2). Cet attachement est initialement réversible &cause de la faible adh&ion entre
la couche et les bacté&ries. Les fimbriaes et les flagellas peuvent favoriser la fixation des
bacté&ies sur la couche (Donlan, 2002). En produisant des substances polyméres extracellulaires
(extracellular polymeric substances, EPS), qui sont principalement constituées par des
polysaccharides et des proténes, les bacté&ies renforcent leur adhésion avec la couche
(Lewandowski et Boltz, 2011). Dans ce cas-ci, ’attachement bact&ien ala surface du média,
qui est mé&liatisépar la couche moléeulaire, devient irréversible (éape 3). Ensuite, les bact&ies
utilisent les nutriments présents dans la couche moléulaire et dans le liquide pour croitre et
former la matrice du biofilm, principalement composée d’EPS. Celle-ci favorise ensuite elle-
méne la croissance bacté&ienne, la fixation de bacté&ies supplénentaires ala surface du média
et les interactions bacté&iennes (par exemple 1’&hange d’informations généiques) (Flemming
et Wingender, 2010). Gr&e ala matrice du biofilm, les bactéies attachées colonisent la surface
du mé&lia et forment un biofilm mince (éape 4). L’épaisseur du biofilm augmente en fonction
de la prolifé&ation bacté&ienne et devient un biofilm mature (&ape 5). Suite &ala maturation, le
biofilm peut se propager ou se disperser et finalement couvrir la surface entiée du média
(Lewandowski et Boltz, 2011) (&ape 6).

(o) : . o
o) Dispersion de biofilm

Attachement bactérien o
réversible Croissance et
@ maturation de

o) Attachement bactérien Formation de biofilm biofilm
O

irréversible par la mince
production d’EPS

Surface de média

® 357

Adsorption des
molécules a la surface
de média

«+— Bactérie
<+—— Adhésion

<+ Couche

\ moléculaire

Surface de média

Figure 2.12 La formation de biofilm (modifiee de Sabaté Bresco et al. (2017)).
L’hé&é&ogeénétéstructurale de biofilm a &é&observé par diffé&entes techniques de microscopie
comme la microscopie @ectrique abalayage (SEM) et la microscopie confocale abalayage
laser (CLSM) (Zhang et al., 2011). La Figure 2.13a montre la structure 3D d’un biofilm formé
par la biomasse éuratrice cultivés au laboratoire (Li et al., 2019). Cette structure est gén&& a
partir d’images prises par CLSM. Tel que montréala figure, la réartition du biofilm sur la
surface de cultivation n’est pas uniforme. Il existe certains endroits qui ne sont pas couverts par

le biofilm. De plus, I’épaisseur de biofilm est variable. En utilisant la microscopie aréonance
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magnéique (MRM), Seymour et al. (2004) ont observeéla structure int&ieure des biofilm
formés dans un biorécteur capillaire. L’image de MRM obtenue par les auteurs montre qu’il

existe des canaux et des creux a I’intérieur de biofilm (voir Figure 2.13b).

—

Couleur représente la zone
de biofilm (biomasse et EPS)

Couleur représente la
— ,
zone d’eau

Paroi de réacteur

Figure 2.13 Structure 3D de biofilm générée par les images de CLSM (Li et al., 2019) (a) et structure
a l'intérieur de biofilm obtenue par MRM (Seymour et al., 2004)(b).

Sous I’effet de la formation et de la croissance d’un biofilm, les matiées organiques et les
nutriments dans les eaux usés sont dégradées par les bactéies qui y sont accumulées. Bien que
les principes de base de la conversion biologique (nitrification, dénitrification, etc.) se dé&oulant
a Dintérieur du biofilm soient identiques aceux des proc&lé& abiomasse en suspension,

certaines diffé&ences sont importantes.

Premiéement, pour un biofilm, seules les bacté&ies situés en surface peuvent avoir un acces
direct a I’eau usée. Le transport de substrat dans le biofilm s’effectue principalement par
diffusion mol&ulaire, mé&anisme qui est gén&alement plus lent que la conversion biologique
effectuée dans le biofilm (Morgenroth, 2008b). Par conséguent, des gradients de substrats y
sont formé& (Morgenroth, 2008b). Ces gradients apparaissent aussi entre la surface du biofilm
et le liquide, &cause de la présence d’un film de liquide stagnant aproximit€imméediate du
biofilm. Pour les flocs bacté&iens dans les récteurs de culture libre, il existe aussi des gradients
de concentrations a I’intérieur des flocs. Cependant, la limitation de diffusion affecte
principalement la conversion biologique dans les flocs agrande taille (diamére > 300 pm).
Pour les flocs ataille petite (diamétre autour de 80 pm), I’effet de cette limitation sur I’activité
biologique est n&ligeable (Picioreanu et al., 2016). La Figure 2.14 montre les gradients de
substrats et de pH dans un biofilm nitrifiant cultivédans un récteur de tambour rotatif (rotating
drum reactor) au laboratoire (Bishop et al., 1995). La mesure de ces gradients a &éré&lisée par
micro@ectrodes. Tel que montréala figure, acause de la nitrification, les concentrations en

oxygene et en ammonium diminuent fortement dans la zone proche ala surface du biofilm
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(distance de -100 &0 pm). En revanche, pour la zone profonde du biofilm (distance de -200 &-
100 pm), la capacité de nitrification est diminuée acause de la limitation d’oxygéne et
d’ammonium. La figure montre aussi la production de nitrate et la diminution de pH dans le

biofilm lors de la nitrification.
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Figure 2.14 Gradients des substrats et du pH observés dans un biofilm nitrifiant cultivé dans un
réacteur de tambour rotatif (figure traduite de Bishop et al. (1995)).

Deuxiémement, tel que mentionnépré&&emment sur les bénéfices du biofilm apportées aux
bacté&ies, la formation de gradients de substrats dans le biofilm fournit diffé&entes conditions
de croissance pour les bacté&ies et cré& une hé&&ogénétéde répartition de biomasse dans le
biofilm. Par exemple, dans un biofiltre a&é& la dénitrification peut avoir lieu dans les couches
de profondeur du biofilm, puisque la consommation d’oxygene par les bactéries se trouvant en
surface est plus rapide que la cinétique de transfert, et qu’il existe donc une partie du biofilm
se trouvant en conditions anoxies (Morgenroth, 2008b). A I’&helle macroscopique, la
disponibilitédes substrats influence aussi I’activitébactéienne sur la hauteur du biofiltre. Fdz-
Polanco et al. (2000) ont éudi€l’influence du ratio DCO/NH4* dans I’affluent (en fixant NH,*
en entré a50 mgN/L) sur la répartition de 1I’activitébiologique dans un pilote de biofiltration
(2 m) par mesures de respirométrie. Les auteurs ont aussi suivi I’évolution de la DCO et de
I’ammonium en fonction de la hauteur du pilote. Leurs réultats montrent que les premiées 50
centiméres de mélia sont dominé principalement par la biomasse hé&é&otrophe. A cette
hauteur, le taux d’enlévement d’ammonium est trés faible (autour de 10-20%), ce qui signifie
en entré peut &re presque tout dégradépar la biomasse autotrophe colonisée sur la hauteur
entre 0,5-2,0 m. Les auteurs ont observé aussi que a cette gamme de ratio, ’activité nitrifiante
dans les premiers 50 cm de mé&lia diminue en fonction de I’augmentation de la concentration

en DCO en entrée acause de la compéition en oxygene entre les bact&ies hé&&otrophes et
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autotrophes. En revanche, une augmentation de 1’activité nitrifiante a une hauteur de 2 m de
meélia est observee quand le ratio augmente. Cette évolution d’activité est liée a I’augmentation
de la disponibilit¢ d’ammonium a cette hauteur. Lorsque le ratio DCO/NH,4" arrive &8
mgO2/mgN, il n’y a presque plus d’activité nitrifiante observée dans le pilote, ce qui indique
que le pilote est dominéentiéement par la biomasse hé&é&otrophe. En plus du changement de
’activité nitrifiante, les auteurs ont aussi mentionné que 1’évolution d’ammonium en fonction
de la hauteur influence le ratio d’activité AOB/NOB dans le pilote, ce qui peut &re expliqué
par I’effet d’inhibition de I’ammoniac libre sur les NOB. Ces h&&ogénété& biologiques
spatiales ne peuvent pas &re observées dans un récteur de culture en suspension bien méangé

oula réoartition de biomasse est assez homogéne.
2.1.4.3. Facteurs influengnt la performance de biofiltration

De maniée pratique, I’opération des procé&lé de biofiltration se base sur la performance
globale (entrée-sortie) des biofiltres, puisque la surveillance des conditions de traitement
locales par I’installation de sondes a I’intérieur du lit de mélia est difficile et chére a 1’échelle
industrielle. Certains facteurs sont identifiés comme facteurs influents pour la performance

globale de biofiltration.
e Charge volumique

La charge volumique (en kg-polluants/m?/j) est un des paramétres de conception principaux du
procéléde biofiltration. Elle est calculée en divisant la charge en entré& de biofiltration par le
volume de lit de mé&lia. Ce paramére varie en fonction du type de biofiltre appliqué des
exigences de traitement, des caractéristiques de 1’eau a traiter et des procédés en amont (Water
Environment Federation, 2010a). En géné&al, une augmentation de la charge volumique
appliquée au biofiltre entraine une production supplénentaire de biomasse sur le méia, ce qui
augmente la charge @iminée (Rocher et al., 2008). Cependant, lorsque la charge dépasse la
capacitémaximale du biofiltre, le rendement de traitement commence adiminuer (RUfer et
Rosenwinkel, 1984). Cette production supplémentaire de biomasse entraine aussi une

augmentation de 1’épaisseur du biofilm, ce qui peut causer un colmatage du meia.

Pour les biofiltres servant au traitement secondaire, les charges en DBO et en MES sont les
facteurs &commander. Parmi ces deux facteurs, il est primordial de limiter le niveau de la

charge en MES afin d’éviter le colmatage du média pendant la filtration (Rocher et al., 2008).

Pour la nitrification tertiaire, la charge volumique en azote ammoniacal en entrée des biofiltres
est le facteur principal agéer. Pour ce type de traitement par biofiltration, une diminution
prolongé& de la charge appliquée au biofiltre peut réluire la quantitéde biomasse nitrifiante

dans le biofiltre, ce qui peut causer des problémes de traitement ultéieurs (Tschui et al., 1994).
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En effet, une faible charge en azote ammoniacal pour les biofiltres nitrifiants peut &re observee
dans la p&iode chaude, oulla nitrification peut dgaavoir eu lieu en partie au cours du traitement
secondaire. Cependant, lorsque la charge réaugmente aprés la pé&iode estivale, le taux de
traitement des biofiltres ne peut pas suivre immé&liatement cette augmentation, acause du

mangue temporaire de biomasse (Water Environment Federation, 2010a).

Rocher et al. (2011a) ont analysél’effet de la charge en nitrate pour les biofiltres dénitrifiants
de deux stations du SIAAP (Seine Centre et Seine Aval). lls observent que pour des charges
appliquées entre 4 et 5 kgN-NO3z/m?/j, le taux d’enlévement des nitrates peut &re maintenu &
environ 90%. Cependant, lorsque la charge est au-dessus de 3 kgN-NOs/m?/j, il est difficile de
maintenir une faible concentration en nitrite (infé&ieure a1 mgN-NO,/L) dans les eaux
dénitrifieées.

e Rapport C/N

Tel que mentionnépré&é&lemment, acause de la compéition entre biomasses hé&é&otrophe et
autotrophe, le rapport carbone/azote (C/N) peut influencer I’activité nitrifiante dans les
biofiltres (Fdz-Polanco et al., 2000). Rother (2005) a &udiél’influence du ratio DCO/N-NH4*
et DBOs/N-NH4* sur la vitesse de nitrification dans les biofiltres. 1l observe que la vitesse de
nitrification diminue lorsque le rapport C/N augmente. Rocher et al. (2008) rapportent qu’un
rendement de nitrification sup€&ieur 290% peut &re atteint al’&helle industrielle lorsque le

ratio DCOsounie/N-NH4" en sortie de traitement secondaire est d’environ 1,1 mgO2/mgN.

Le rapport C/N est aussi important pour les biofiltres pré et post-dénitrifiants. Rother et Cornel
(2007) ont évaluédiffé&ents rapports de DCO/N-NQOj3 en entrée d’un biofiltre prédéitrifiant
pilote. lls observent que pour atteindre un taux de dénitrification sup€&ieur &80%, le rapport
DCOrotate/N-NO3™ et DCOsoiunie/N-NO3™ en entrée doit &re sup&ieur al1l5 et 9 mgO2/mgN,
respectivement. Rocher et al. (2011b) ont suivi le fonctionnement des biofiltres post-
dénitrifiants de la station Seine Centre sous diffé&ents dosages de méhanol, exprimé par le
rapport DBO injecté& sur N-NOy appliqué (voir Figure 2.15). Les auteurs observent que la
concentration en nitrate en sortie diminue d’environ 10 mgN/L apresque 0 mgN/L quand le
rapport C/N passe de 0,5 &3,5 mgO,/mgN. Cependant, lorsqu’un rapport entre 2 et 2,5 est
appliqué une forte concentration en nitrite est observée (2-5 mgN/L) en sortie. Les auteurs
trouvent que le dosage optimal pour le traitement en post-dénitrification est entre 3 et 3,2
mgO2/mgN. A cette gamme de dosage, les nitrates en entré& sont presque tous dénitrifiés. De

plus, les nitrites en sortie sont limité en dessous de 1 mgN/L.
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Figure 2.15 Fvolution des concentrations en A) nitrate et B) nitrite dans l'eau dénitrifie de Seine
Centre en fonction du rapport DBO injectée/N-NOx appliqué. (figure adaptée de Rocher et al.
(2011b))

e Vitesse de filtration

En plus de la charge volumique, la vitesse de filtration (charge hydraulique) est aussi un facteur
qui doit &re pris en compte pour la conception et I’opération de la biofiltration. Cette vitesse
(en m/h) est calculée en divisant le débit d’eau en entrée de biofiltre par la surface de lit de
mélia.

Une vitesse de filtration trop faible augmente le temps de s§ours des particules dans le biofiltre
et favorise I’adhé&sion et la fixation des particules sur le maté&iau filtrant, ce qui risque de causer
une accumulation des particules a I’entrée du lit de média et conduit &un colmatage. Pour cette
raison, la vitesse de filtration doit &re maintenue au-dessus de 1,5 m/h (Vigne, 2007).
L’augmentation de la vitesse de filtration diminue le temps de contact entre les biomasses et
les substrats. Cependant, elle permet en contrepartie d’améliorer le transport des substrats entre
le liquide et le biofilm en diminuant I’épaisseur du film liquide stagnante (Tschui et al., 1994,
Horn et Hempel, 1995). Husovitz et al. (1999) observent que pour une charge volumique
constante, le taux d’enlévement de I’ammonium augmente de 17% lorsque la vitesse de

filtration augmente de 5,1 m/h a15,8 m/h.
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e Adration

En gé&é&al, I’injection d’air dans les biofiltres aérés est contrdé en fonction de la charge
appliquée et de la qualitéde traitement demandé en sortie (Vedry et al., 1994). Pour le
traitement secondaire, Rocher et al. (2008) observent qu’une aération entre 15 et 30 Nm?®
d’air/kg de DBOs est suffisante pour ré&liser une @imination optimale de la matiée organique.
Pour la nitrification tertiaire, 1’intensité d’aération demandée pour 1 kg N-NH4* est entre 100
et 150 Nm? d’air (Deronzier et al., 2011). A cause du temps de s&our court et de la charge en
polluants devée, la vitesse de consommation volumique d’oxygéne (en gO./m%h) dans les
biofiltres est en généal plus eveée que celle dans les récteurs aboue activeée conventionnels
(Metcalf & Eddy, 2014). Le débit d’air appliqué dans les biofiltres doit &re assez fort, car ceci
augmente la vitesse de transfert gaz-liquide d’oxygéne (oxygen transfert rate, OTR, en gO./h)
et donc satisfaire les besoins en oxygeéne. En plus du débit d’air, la pré&sence du matéiel filtrant
prolonge le temps de séjour des bulles d’air dans le biofiltre et augmente donc la quantité
d’oxygéne transférée dans le liquide (Stensel et al., 1988). Le mé&lia peut aussi disperser ou
fusionner les bulles d’air, ce qui cause le changement de la taille des bulles et &entuellement
impacte le transfert gaz-liquide (Fujie et al., 1992). Enfin, les bulles d’air peuvent entrer en
contact directement avec le biofilm, ce qui augmente aussi le transfert de la phase gazeuse (Lee
et Stensel, 1986; Leung et al., 2003). La vitesse de transfert gaz-liquide d’oxygéne dans 1’eau
propre peut &re estimee par 1’équation Eq 2.19 (Stenstrom et Rosso, 2008). Le coefficient de
transfert d’oxygéne (kLaoz, en 1/h) et la concentration en oxygéne dissous a 1’équilibre dans
I’eau (Co2", en g/m®) varient en fonction de la tempé&ature. Une augmentation de la tempé&sature
peut faire augmenter le coefficient de transfert, mais en mé&ne temps diminuer la concentration

a I’équilibre dans I’eau.

Eq 2.19 OTR = ka9, X Vogu X (Coz — Co2™)

ou

Veau est le volume de ’eau (m®)

Co: est la concentration en oxygeéne dissous (g/mq)

Gillot et al. (2005) ont appliguéla méhode de bilan gazeuse (off-gas method) pour &udier le

transfert d’oxygene dans un pilote de biofiltre ascendant (mé&lia flottant, 4mm) alimentée avec

de I’eau propre. Cette mé&hode consiste adésoxygener les eaux dans le pilote 20 mgO./L a

I’aide de sulfite de sodium, puis are&liser une réxygenation (Amiel et al., 2002). En mesurant

les fractions molaires d’oxygéne dans I’air en entré et en sortie du pilot, I’efficacité de transfert

d’oxygéne (oxygen transfer efficiency, OTE), qui repréente le rapport massique entre

I’oxygéne transfé&ée et celle injecté, peut &re calculé. A partir de cette efficacité le

coefficient de transfert d’oxygéne (kiaoz) dans le pilote est estimé Les auteurs observent que

I’efficacité standard de transfert d’oxygeéne (SOTE, oxygen transfer efficiency at standard
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conditions : 20<C, 1 atm, OD initial &0 gO,/m®) diminue quand la vitesse en air (vitesse
surfacique, en Nm3/m?/h) utilisée augmente. Une tendance similaire a &é&aussi observés par
Stenstrom et al. (2008) en eau usée. Le coefficient de transfert d’oxygéne obtenu par Gillot et
al. (2005) est entre 21,6 et 79,2 h' pour des vitesses en air entre 5 et 20 Nm3/m?h.
Contrairement a 1’efficacité du transfert d’oxygeéne, le coefficient de transfert d’oxygéne

augmente lorsque la vitesse en air est augmenté& (Gillot et al., 2005; Maldonado et al., 2008).
e Taux de recirculation de I’eau nitrifiée

Pour les stations utilisant une configuration de biofiltration avec prédénitrification, le taux de
recirculation de 1’eau nitrifiée influence le fonctionnement du biofiltre prédénitrifiant. Tel que
mentionnépréeé&lemment, 1’aération est généralement assez forte dans les biofiltres a&és, ce
qui conduit &une concentration en oxygene dissous éeveé en sortie des biofiltres nitrifiants.
Dans ce cas-ci, une partie de biofilm dans les biofiltres dénitrifiants se trouve sous condition
aé&obie et consomme les matiées organiques, ce qui réduit la DCO disponible pour la
dénitrification et donc limite le taux d’enlévement des nitrates (Water Environment Federation,
2010a). Pour compenser les contretemps cré&ss par la pré&sence d’oxygéne dans 1’eau recirculée
et augmenter le taux de prédénitrification, un ajout d’une source de carbone exogéne est
recommandé(Niassi et al., 1998; Rother et Cornel, 2007). En géné&al, si la source de carbone
exogene et la zone d’anoxie sont suffisantes, le taux de dénitrification augmente en fonction du
taux de recirculation. Cependant, considé&ant que la présence d’oxygéne devient plus forte
lorsque le taux de recirculation est devé ainsi que les limites de vitesse de filtration dans le
procél& le ratio de recirculation (Qrecircule/Queeantee) Utilis€est souvent inf&ieur a3 (Water

Environment Federation, 2010a).
e Type de source de carbone exogéne

Tel que discuté précédemment, 1’ajout d’une source de carbone exogene est souvent consid&eé
pour atteindre un bon niveau de dénitrification en configuration prédénitrification, et carrément
néeessaire pour la post-dénitrification. Le choix de la source de carbone doit &re fait en prenant
en compte non seulement la ciné&ique de dénitrification et la qualitéde traitement aréliser,
mais aussi le colt d’injection. Le méhanol est une source de carbone exogéne couramment
utilisé pour la dénitrification dans les stations d’épuration. Par rapport aux substrats comme
I’éthanol et ’acétate, il est moins coCieux et produit moins de boues (Mokhayeri et al., 2009).
De plus, Rocher et al. (2011b) rapportent que cette source de carbone preduit-accumule moins
de nitrite pendant la dénitrification que les autres substrats testés (sucres, acides organiques
simples et éhanol). Cependant, la vitesse de réaction avec le méhanol est les moins rapides
par rapport aux autres substrats éudiés, tel que 1I’&hanol ou I’acé&ate (Christensson et al., 1994;

Mokhayeri et al., 2009; Rocher et al., 2011b). En plus de la vitesse de réaction, en géné&ale, les
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réacteurs de dénitrification utilisant le méhanol sont dominé& par les bact&ies
Hyphomicrobium spp. (Isaacs et al., 1994; Metcalf & Eddy, 2014). La vitesse de croissance de
ce type de bacté&ies méhylotrophes est lente. Dans ce cas-ci, un temps d’adaptation est
néeessaire pour les procédés de dénitrification utilisant le méthanol afin d’accumuler assez de

bacté&ies Hyphomicrobium spp.
e Conditions de traitement

La tempé&ature impacte le traitement de la biofiltration de diffé&entes maniées. En effet, une
faible tempé&ature influence néativement la croissance bact&ienne, ce qui ralentit
I’enlévement des polluants. D’autre part, tel que mentionnépré&élemment, les facteurs lié a
la vitesse de transfert gaz-liquide comme la solubilité de 1’oxygeéne dans 1’eau et le coefficient
de transfert varient en fonction de la tempé&ature, ce qui peut influencer la concentration en
oxygene dissous dans les biofiltres et peut donc impacter les activité biologiques. Par rapport
aux bactéies hé&é&otrophes, les bactéies autotrophes sont plus sensibles aux conditions de pH.
Le pH optimal pour la nitrification se situe entre 7 et 8,5 (Ekama et Wentzel, 2008a). En dehors
de cette plage, la performance de nitrification sera largement ré&luite.

e Proprié&é& du matériau filtrant

Le choix du mé&lia a aussi des effets importants en biofiltration. Un garnissage plus petit
poss&de une surface spécifique d’échange (surface/volume) plus élevée, ce qui permet de
maintenir une concentration en biomasse @evee et de favoriser le transfert des substrats vers le
biofilm (Stensel et al., 1988). Concernant I’enlévement des particules, par rapport aux petits
garnissages (diamétre < 3 mm), les grands garnissages (diamére > 6 mm) retiennent moins de
particules a cause d’espaces vides éevés. Cependant, les petits garnissages peuvent créer plus
de perte de charge, mé&ne sans encrassement. Les biofiltres utilisant les petits garnissages ont
donc besoin d’une fréquence de lavage plus élevée que ceux appliquant grandes garnissages,
ce qui augmente le co de traitement (Robinson et al., 1994). En plus de la taille, Barton et
Buchberger (2007) indiquent que par rapport au média rond, 1’utilisation de média anguleux
permet d’augmenter la gamme de tailles de particules retenues pendant la filtration. Un
garnissage qui posséde une surface rugueuse fournit plus de sites d’attachement pour le biofilm
qu’une surface lisse. Par conséquence, le biofilm formé peut adhé&er plus solidement sur le
mélia et avoir moins de tendance ase déeoller sous flux de liquide et d’air pendant le traitement
(Harendranath et al., 1996).
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2.1.5. Principes de fonctionnement de la clarification tertiaire par déantation

lamellaire physico-chimique

La clarification tertiaire n’est pas un procé&é€largement utilisé Cependant, elle a quand méne
sa place pour ré&liser certains traitements avancé incluant 1’&imination du phosphore et des
méaux, I’inactivation et I’&imination des pathogénes (bactéies et virus) et le préraitement en
amont de proc&lé par membrane ou par filtration pour la ré&upé&ation et la ré&itilisation de
I’eau (Water Environment Federation, 2005c). L’utilisation de déanteurs lamellaires physico-
chimiques en clarification tertiaire vise principalement aenlever le phosphore encore préent
en sortie de traitement biologique lorsque des normes de rejets particuliéement exigeantes sur
ce polluant sont en vigueur. Ces exigences (par exemple 0,1 mgP/L, Water Environment
Federation (2005c)) sont souvent difficiles aatteindre uniquement durant le traitement primaire
ou par co-pre&eipitation pendant le traitement biologique. En effet, de trop faibles concentrations
en phosphore peuvent limiter la croissance bactéienne et donc impacter négativement le
traitement biologique (Water Environment Federation, 2005c). Pour cette raison, il est
relativement risqué d’enlever une trop grande quantité de phosphore avant ou pendant les étapes
de traitement biologique. La clarification tertiaire permet aussi d’améliorer 1’enlévement de
MES. Les principes de pr&ipitation des phosphores et de dé&antation par déanteur lamellaire
physico-chimique pour le traitement tertiaire sont généalement identiques aceux du traitement

primaire (voir la section 2.1.3.2).

Cependant, les différences des caractéristiques de 1’eau a traiter peuvent avoir des influences
sur la performance de traitement. Les particules en sortie de traitement secondaire sont celles
qui n’ont pas été @iminées par les procé&lés de séparation liquide-solide en traitement
secondaire (déeanteur secondaire, biofiltration, etc.) acause de leurs tailles ou des effets
hydrauliques (Water Environment Federation, 2005c). Normalement, la concentration en
particules dans I’effluent du traitement biologique, et particuliéement en biofiltration, est
beaucoup plus faible que celle en entré& de station. Certaines &udes montrent que la pré&ence
des particules peut avoir un effet négatif sur la préeipitation du phosphore par la voie chimique
(Fettig et al., 1990; Szab&et al., 2008). La concentration en particules dans 1’eau a traiter peut
aussi influencer la vitesse de chute des particules selon les principes pré&enté pré&eé&emment.
Egalement, les natures des particules dans I’effluent du traitement biologique sont difféentes
par rapport &celles de I’eau brute, ce qui peut conduire adifféents comportements de
déeantation. Sans coagulants, en clarification tertiaire, le comportement de désantation des
particules contenues dans un effluent de traitement biologique est dans le ré&gime de dé&antation
discrée. En utilisant des coagulants, le régime floculant ou le régime frein€épeut apparaire

dans le clarificateur selon la quantitéde flocs formeée (Water Environment Federation, 2005c).
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L’installation de décanteurs lamellaires physico-chimiques permet aussi d’augmenter la
flexibilitéde traitement de la station. Pendant un éisode pluvieux, ils peuvent au besoin traiter
&jalement les débits de by-pass du traitement biologique ou servir comme déanteurs afin de
renforcer le traitement primaire de la station (Water Environment Federation, 2005c).
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2.2.Modé@isation des proc&lés de traitement des eaux usess

2.2.1. Principes géné&aux

Un modée peut &re défini comme une représentation ou une description d’un systéme d’intérét
(Wentzel et Ekama, 1997). Cette repréentation ou description est souvent simplifié& par
rapport a la réalité, puisqu’il est impossible de décrire tous les @éments du systéne. Cependant,
le modéle doit déerire la partie de la ré&litédu systame que les utilisateurs du modée souhaitent
éudier ou pré&lire. Pour cette raison, le niveau de simplification du modée dépend des attentes
des utilisateurs. Pour le cas de la mod@&isation de procélés de traitement des eaux usees, la
simplification varie en fonction des proc&lé& amod@iser et des phé&omeénes asimuler définies
par les utilisateurs du modée. Par exemple, le phéomene de transfert gaz-liquide d’oxygene
est souvent ignorélors de la modélisation du fonctionnement d’un décanteur conventionnel. En
revanche, pour prédire la performance d’un réacteur biologique aéré, ce transfert est en général

pris en compte lors de la construction du modée de récteur.

En généal, les modéles mathématiques de traitement des eaux usées peuvent &re divisés en
deux catégories : les modées empiriques et les moddes mésanistes. Un modéle empirique
contient certains paramétres essentiels qui illustrent les comportements des traitements par des
relations définies a partir des données d’observation a différentes échelles (van Loosdrecht et
al., 2008). Ce genre de modée demande tré peu de connaissances sur les meéeanismes de
proc&léde traitement lors de leur cré&tion. Contrairement aux modées empiriques, les modées
meéanistes sont construits en se basant sur les connaissances des principaux mésanismes
impliqué dans le fonctionnement des procé&lé&s amod@iser. Ceux-ci sont illustrés par des
&uations mathématiques liés aux principes physiques, chimiques et biologiques qui les
ré&issent. Ce genre de modde permet donc de déerire les procé&lé complexes comme la
biofiltration avec un niveau de simplification plus faible que celui des modées empiriques et
donc de réondre adavantage de questions auxquelles les utilisateurs du modée pourraient
potentiellement chercher réponses. En termes d’adaptabilité, un modele empirique peut
difficilement &re utilis€éen extrapolant hors du systéme modéiséou des conditions utilisées
pour sa construction car il n’est pas basé sur des connaissances exportables et transposables &
d’autres situations. Bien que certaines &juations dans les modées meeanistes soient issues de
relations empiriques et difficiles &extrapoler aux autres systémes ou conditions, en géné&al,
’adaptabilité des modéles mécanistes demeure sup€ieure acelle des modéles empiriques. Par
exemple, tel que pré&entépré&élemment au Chapitre 1, le modée mathénatique SimBio a &é
dans le pass€éappliquénon seulement sur les biofiltres nitrifiants (Bernier et al., 2014b), mais
aussi sur les biofiltres post-dénitrifiants (Bernier et al., 2014a). Comme cette thése cherche a

utiliser les modées de proc&léen les extrapolant sur plusieurs STEPs du SIAAP qui ont des
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conditions de fonctionnement diffé&entes, la revue de litté&ature se concentre sur les modées

meeanistes.

Dans les modées méanistes, les éjuations de bilan de masse sont souvent utilisés pour
illustrer quantitativement les variations de la concentration des composants sous 1’effet de
diffé&ents processus (réctions, transports, etc.) considé&é dans un récteur en fonction du
temps (van Loosdrecht et al., 2008). Pour un composant i considé&¢€ le bilan de masse peut &re
expriméde maniée suivante (Rieger et al., 2012) (Eq 2.30):

da(M;)

Eq 2.20 =

= QinCi,in - QoutCi,out +nrV

ou

M; est la masse du composant i (g)

ri est la somme des vitesses des processus biologiques et chimiques li& au composant i (g/m?/j)
V est le volume de récteur ou de compartiment considé&é(m?)

Qin et Qoutest le débit d’eau en entrée et en sortie respectivement (m®/j)

Ci.in et Ciout €t la concentration du composant i en entrée et en sortie respectivement (g/m3)

Les deux premiers termes a droite de 1’équation Eq 2.20 représentent le flux du composant i en
entrée et en sortie de ré&cteur, tandis que le terme r;V illustre la somme de tous les processus
biologiques et chimiques affectant le composant i. S’il y a d’autres processus de transport du
composant i consid&és par le modée, par exemple le transfert gaz-liquide d’oxygéne dans les
procédés aérés, 1’équation Eq 2.20 peut &re éendue :

a(M;)

Eq2.21 =

= QinCi,in - QoutCi,out +nV +]trans,i

ou

Juans,i €St la somme des processus de transport concernant le composant i ayant lieu dans le
récteur (g/j).

La somme des vitesses r; peut étre exprimée par 1’équation Eq 2.22. Les coefficients
steechiométriques dans 1’équation servent &amaintenir le bilan des éénents dans les réctions

et indiquent la proportion alaquelle chaque composant participe dans la réction.

Eq 2.22 = Z] Vi jPj

\(;.l;I est le coefficient steechiométrique du composant i de la réaction j (-)

pj est la cinéique de réction j (g/mq/j)

Pour les modéeles biologiques, par exemple les modeéles de la famille d’ASM (Activated Sludge
Model) (Henze et al., 2000b), la ciné&ique de Monod est largement utilisé pour exprimer la
dépendance des vitesses des processus biologiques aux concentrations des réactifs intervenants.
Avec ce type de cinéique, la vitesse de conversion est proportionnelle ala vitesse maximum
de conversion et ala concentration en biomasse. Les facteurs influents de la vitesse de
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conversion comme les facteurs environnementaux (pH et tempé&ature), les concentrations en
substrats de croissance et les concentrations en inhibiteurs peuvent &re éjalement inté&rés dans
cette cinéique (Rieger et al., 2012). La forme géné&ale de la cinéique de Monod est montrée &
I’équation Eq 2.23. Le terme 1 dans 1’équation Eq 2.23 est utilis€pour prendre en compte la
réluction de la vitesse de réction lorsque seulement une partie de biomasse dans le milieu qui

Sg

peut ré&liser la conversion biologique. Le terme de saturation (K S ) et le terme de saturation

SB+5B

Ksi

inverse/inhibition (m) sont les termes de Monod qui représentent la variation de la vitesse
SI 1

de réction en fonction de la concentration des composants Sg et S, (Rieger et al., 2012). Les
constantes de demi-saturation (Ksg et Kg) dans ces deux termes représentent les concentrations

des composants (Sg et Si) auxquelles la vitesse de réaction est &jale ala moitiéde sa vitesse

maximale.

Sp Ksi
Eq 2.23 Pj = HmaxxBio "1 Ksp+Sp Ksi+s; * BIO
oul

max,xBio €St le taux de croissance maximale de la biomasse Xagio (1/j)

n est le facteur de réduction de la vitesse de réaction (-)

Sk et S, est la concentration en substrat et en inhibiteur respectivement (g/m?)

Ksg et Kg est la constante de demi-saturation de substrat Sg et d’inhibiteur S, respectivement

(g/m?)

Xgio est la concentration en biomasse (g/m?)

Pour les modées biologiques, lorsque le nombre de composants et de processus biologiques
considéédans le modde est devé plusieurs &uations de conversion biologique doivent &re
formulées, ce qui entrame une augmentation de la complexitédu modéle (van Loosdrecht et al.,
2008). La mé&hode de notation en matrice de Gujer est propose€e dans ce cas-Ci pour aider &
montrer clairement la relation entre les composants et les réactions consid&és par les modées
biologiques (Henze et al., 2000b). Le Tableau 2.2 montre un exemple d’une matrice de Gujer
pour un modée biologique simple illustrant uniquement la croissance héérotrophe a&obie et
la dé&roissance de la biomasse hé&éotrophe, nommé ASMO. Cet exemple considée trois
composants : 1’oxygene dissous (So), les substrats organiques solubles (Ss) et les bactéies
hé&é&otrophes (Xu). Ils sont listés ala premiee ligne du Tableau 2.2. Les deux processus de
conversion biologique : la croissance a&obie («Aerobic growth >> au Tableau 2.2) et la
deeroissance de la biomasse («Lysis >>au Tableau 2.2) consid&ées par le modée sont listés
respectivement ala troisiéme et la quatriéme ligne de la premi&e colonne agauche du Tableau
2.2, tandis que les deux éjuations cinéiques correspondantes se trouvent dans la derniée
colonne. Les coefficients steechiométriques des composants de chaque processus sont montrés
en-dessous des composants correspondants. Comme ce modée simple se base sur la croissance

de la biomasse, les coefficients steechiométriques de la biomasse sont fixés a 1. Par conséjuent,
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les consommations et productions des autres variables sont calculées avec les coefficients

steechiométriques équivalents de celui de la biomasse.

Tableau 2.2 Fxemple de matrice de Guyjer (tableau issu de van Loosdrecht et al. (2008))

Components 1 | 1: So | 2: Ss | 3: Xy | Process rate equation p;
List of processes j
1 1 ¢ Ss
. -—+1 -— +1 g ——— Xxn
Aerobic growth Y Yu Ks+Ss
Lysis +1 -1 be - Xu
. . = E Vid- i [MjL'ST'l]
Observed transformation rate r;
J
Definition of stoichiometric Definition of kinetic
parameters: 2 parameters:
. £
. Heterotrophic yield coefficient o] =~ =4 ax . - .
Yy phue s ) R 5 1™ Maximum specific growth rate [T
[Mg Ms™] 2 S o
o 2
5] 80 = . . .
= o = s Saturation coefficient for substrate
5] o o = K¢ 3
= Z 8 2= [McopL™]
=] S = = A
a2 22 20 by rate constant for decay [T
a2 a 3 i)

Les modées de la famille d’ASM, qui sont beaucoup utilisés pour simuler les traitements
biologiques, prennent en compte plus de composants et de réctions biologiques que 1’exemple
pré&enté Par exemple, en plus de la croissance en aé&obie de la biomasse hé&é&otrophe et sa
mortalité& le modéle ASML1 considée la croissance/mortalit€de la biomasse autotrophe, la
croissance hétérotrophe en anoxie ainsi que les réactions d’ammonification et d’hydrolyse. Bien
gue plus de composants et de réctions soient considé&és, le mode d’illustrer les composants
ainsi que les réactions/activités du modée ASM1 dans la matrice Gujer est similaire a

I’exemple montré au Tableau 2.2.

Tel que montré a 1’équation Eq 2.23, les vitesses de réction déendent des concentrations de
composants présents dans le réacteur. Dans ce cas-ci, I’hydraulique du réacteur doit aussi &re
pris en compte lors de mod@isation afin d’illustrer la répartition des composants dans le
réacteur et d’estimer leur temps de s§our dans le récteur. Lorsque les concentrations des
composants sont presque homogeénes partout dans un réacteur, le concept de récteur
compléement mé&angé&(continuously stirred-tank reactor, CSTR) peut &re utilisépour illustrer
I’homogénéité du réacteur. Cependant, s’il existe des gradients de composants présents dans le
récteur, il est pré&able de séparer le récteur en plusieurs compartiments compléement
mélangés en série afin de mieux décrire les profils des composants ainsi que 1’évolution des

vitesses de réction dans le récteur (van Loosdrecht et al., 2008).

A TI’aide des modeles de la mécanique des fluides numérique (computational fluid dynamics,
CFD), les flux hydrauliques et les mouvements des composants dans le ré&cteur simulépeuvent
é@re deerits plus pré&isément en illustrant le récteur simulé par un nombre &evée de

compartiments. Ce genre de modele permet aussi d’intégrer plusieurs lois de la mécanique des
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fluides comme la friction et la turbulence, ce qui augmente aussi la précision d’illustration du
comportement hydraulique du récteur. Cependant, le temps de simulation et le besoin de
puissance de calcul, qui sont les facteurs importants aconsidé&er, augmentent davantage lorsque
les réactions biologiques et chimiques sont intérées dans les modées CFD. A ce titre, les
modées CFD sont utilisé principalement pour comprendre et ré&soudre les problénes lié& au
comportement hydraulique de récteurs plut& que pour la simulation de la performance de
traitement des proc&lés. Pour cette raison, les modées CFD ne sont pas déerits dans les deux
sections suivantes présentant respectivement la modé@isation de la déantation lamellaire

physico-chimique (la section 2.2.2) et de la biofiltration (la section 2.2.3).
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2.2.2. Mod@isation de la d&antation lamellaire physico-chimique

En géné&al, la modédisation des deéeanteurs lamellaires physico-chimiques peut &re divisé en
deux aspects selon I’objectif de modélisation. Le premier aspect est li¢ & la modélisation de la
deéantation des particules en prenant en compte ’effet de la coagulation-floculation des
particules, qui peut réutiliser certains des concepts de la moddisation des deéeanteurs
conventionnels. Le deuxiéne aspect concerne la moddisation de la pré&ipitation des
orthophosphates par les réactifs chimiques. Trés peu d’études dans la littérature scientifique
actuelle réinissent ces deux aspects en un seul modée. De plus, tel que pré&sentéprée&lemment,
un dé&anteur lamellaire physico-chimique peut &re utilis€en traitement primaire et tertiaire.
Cependant, la plupart des modées trouvés dans la litt&ature ont &&proposé pour simuler le

procéléen traitement primaire.

2.2.2.1. Modéisation de la dé&antation de particules

En généal, les modees meeanistes illustrent la déantation par les éuations physiques liées
aux mouvements des particules dans les dé&anteurs. Tak&s et al. (1991) ont déreloppéun
modée pour simuler le comportement de désanteur secondaire. Les auteurs indiquent que ce
modée peut aussi &re utilisépour simuler la performance de traitement de dé&anteur primaire,
mais ils n’ont pas donné une démonstration de ce genre de application. Tel qu’illustré a la
Figure 2.16, ce modée divise le bassin de déeantation en un nombre (souvent 10) de couches
(compartiments) horizontales complétement mélangées afin de représenter I’évolution de la
concentration en particules selon la hauteur du bassin. L’affluent entre dans une certaine couche
(par exemple la couche 6) du modéle (couche d’alimentation). L’effluent traité sort de la couche
supé&ieure (1) et laboue est considéée &re soutiré de la couche infé&ieure (10). Dans la couche
d’alimentation, une partie de 1’eau se déplace vers le haut, tandis que le reste s’écoule vers le
bas sous I’effet du soutirage de boue. Pour les couches au-dessus de la couche d’alimentation
(2-5), I’eau se déplace uniquement vers le haut. En revanche, 1’eau dans les couches (7-9)

situées en-dessous de la couche 6 s’écoule uniquement vers le bas.

t Effluent

Couche 1
' ] ‘t Flux liquide vers le haut
Couches 2-5
AffluentI::> Couche 6 Flux liquide vers le bas
Couches 7-9
=3 @ Flux de particules qui décantent
Couche 10
Boue

Figure 2.16 Structure générale du modele de Takacs et al. (1991).
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Le mouvement des particules dans le modéle prend en compte 1’effet d’advection et le flux de
particules qui décantent sous I’effet de la gravité Ce dernier est calcul&apartir de la vitesse de
chute moyenne des particules et la concentration en particules dans chaque couche (voir Eq
2.24). Avec ce schéma, 1’équation de bilan de masse des particules dans chaque couche peut
@re éablie.

Eq 2.24 Js.j = Xj * Vs j

?: est le flux des particules déantées sous la force gravitaire dans la couche j (g/m?/j)

X est la concentration en MES dans la couche j (g/m?)

Vs, j est la vitesse de chute moyenne des particules dans la couche j (m/j)

Afin d’illustrer précisément la décantation des particules, la vitesse de chute moyenne des
particules (vs;) de chaque couche du modde de Tak&s et al. (1991) varie en fonction de la
concentration en particules. Premiéement, une fraction de particules non-déeantables (f,s) dans
I’affluent est considérée. Lorsque la concentration en particules dans une couche est infé&ieure
acelle des particules non-désantables dans I’affluent (Xwmin), la vitesse de chute dans cette
couche est nulle. Dans le cas contraire, cette vitesse est calculé par une éjuation contenant

deux termes exponentiels (voir Eq 2.25).

Eq 2.25 ys'j = er_rh(Xj_XMin) — voe_rp(Xj_XMin)

Avec 0 < vg; < vy
ou
Vo est la vitesse de chute moyenne des particules maximum thérique (m/j)
Voo est la vitesse de chute moyenne des particules maximum rezlle (m/j)
r'h est le paramére caractéistique de la zone de déantation freiné (m*/g)
r, est le parametre caracté&istique de la déantation sous condition de faible concentration en
particules (m/g)
Cette éjuation est développée en fonction de la relation entre la concentration et la vitesse de
chute moyenne des particules dans les désanteurs secondaires, proposée par Patry et Tak&s
(1992) (voir Figure 2.17). Selon les auteurs, quand la concentration en MES est faible (par
exemple < 200 g/m?, réime discret ou floculant), la vitesse de chute moyenne est influencé
principalement par les petites particules et augmente en fonction de la concentration en
particules. Un plateau de la vitesse de chute moyenne peut &re observeée pour une gamme de
concentrations en particules entre 200-2000 g/m3. A cette gamme de concentration, les
particules sont consid&ées &re bien floculés et leur vitesse de chute moyenne est consid&é
ére indéendante de la concentration. Enfin, pour une concentration en particules plus éeveée,
le r&@ime freinédevient le régime de deésantation dominant et la vitesse de chute moyenne
diminue en fonction de la concentration en MES. A ce niveau de concentration, ’effet des
petites particules sur la vitesse de chute moyenne est considé&étrés faible. Le premier terme &
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droite de 1’équation Eq 2.25 illustre la vitesse de chute des grandes particules qui sont bien
floculéss, tandis que le deuxiéne terme repréente la dépendance de la vitesse de chute aux
petites particules. Les paramétres ryet rp utilisés dans ces deux termes permettent de caractéiser
respectivement les importances des vitesses de chute des grandes et petites particules sur la
vitesse de chute moyenne en fonction de la concentration en MES.

S
~

<

Settling velocity (v _)

Concenrtration (X)
Figure 2.17 Relation entre la vitesse de chute et la concentration des particules (Patry et Takacs,
1992).

Gernaey et al. (2001) éendent le modée de Tak&es et al. (1991) pour le rendre compatible avec

le modde ASM1 (Henze et al., 2000b) afin de simuler simultanément I’enlévement des
particules et de la DCO particulaire par les déeanteurs primaires. Dans leur travail, les
composants du modée ASM1 sont utilisé. De plus, pour mieux simuler le comportement de
la DCO soluble et la production de NH4* observéau cours de la déantation primaire sous
certaines conditions d’exploitation (temps de séjour hydraulique élevé, traitement des surverses
issues de digesteurs ana€&obies, etc.), le transport et la réaction des composants solubles est
intgreédans le modde de Gernaey et al. (2001). Premiéement, le transport des composants
solubles par advection est considé&édans le modée afin de prendre en compte temps de s§our
de ces composants. Deuxienement, la coagulation-floculation de la DCO soluble (S, et Ss) et
I’ammonification de 1’azote organique (Snp) sont intégrées dans le modeéle a 1’aide d’&juations
cinéiques d’ordre un. Les résultats de simulation indiquent que ces extensions permettent de
bien pré&lire non-seulement la concentration en particules en sortie, mais aussi la DCO et
I’ammonium dans I’effluent de traitement primaire. Ces nouveaux concepts proposées par

Gernaey et al. (2001) permettent de mieux connecter le modéle de déanteur avec les modées
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de procé&lébiologiques.

Le modée de Gernaey et al. (2001) est appliquépar Tik et Vanrolleghem (2017) pour leur
éude de la commande d’injection ponctuelle d’alun dans les décanteurs lamellaires primaires
d’une STEP de la ville de Québec. Afin de prétdire la performance de désantation des particules
sous I’effet de ’alun, des jar-tests ont éé&effectués par les auteurs. Ils ont observéque pour des
doses d’alun entre 25 mg/L et 65 mg/L, le taux d’enléement des MES augmente en fonction
de la dose utilisée. Cependant, aucun effet n’a pu étre observé en dessous de 25 mg/L. De plus,
le taux d’enlévement atteint un plateau au-delade 65 mg/L. En considé&ant que le taux de MES
dé&antées lors de ces jar-tests peut représenter la fraction de particules désantables, les auteurs
estiment 1’effet du dosage d’alun sur la fraction de MES non-déantables par une fonction
sigmodale (voir Figure 2.18a). Pour prendre en compte que 1’ajout d’alun augmente la vitesse
de chute moyenne des particules par I’effet de coagulation-floculation, 1’équation utilisée pour
calculer la vitesse de chute moyenne de particules de chaque couche dans le modée de Tak&s
et al. (1991) est éalement modifié. Le paramétre Vo dans 1’équation est consid&é&avarier en
fonction de la concentration en alun préente dans la couche. Cette variation est aussi illustré
par une fonction sigmo™dale (voir Figure 2.18b). Il est &noter que dans cet article, les auteurs
n’ont pas mentionné qu’ils ont fait des mesures concernant 1’effet d’alun sur la vitesse de chute
moyenne. Mais, dans une autre éude, ils ont montréla variation de la vitesse de chute en
fonction du dosage d’alun peut &re estimé par la fonction sigmodale selon des mesures de
VICAs (Tik et al., 2016).

(a) (b)

ns_max

0_max
D R L R R TR TP Y

ns

ns_min

D ey

T T T T T T

alum_inlet Calum_,iayer

Figure 2.18 Evolutions proposées sur la concentration en particules non-décantation (f.;) et la
vitesse de chute (V) en fonction de la concentration d'alun injecté (Coum.ine) €t locale (Caum e )(Tik
et Vanrolleghem, 2017).

La calibration de ce modée a &éré&lisé sur les données collectées en temps sec de la station
sous diffé&entes doses utilisées. Les jeux de données issus de p&iodes de temps de pluie ont &&
utilisé pour la validation. Les réultats de simulation montrent que le modée peut reproduire

les variations de MES en sortie causées par les changements de dosage des produits chimiques.
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Par contre, les impacts sur la simulation de I’enlévement de DCO particulaire et de DCO soluble
apportés par les modifications ne sont pas éudié dans le cadre de cette &ude. De plus, le

modele ne prend pas en compte I’influence de 1’alun sur les orthophosphates dans 1’affluent.

Tel que mentionnépréeé&lemment sur le principe de dé&antation, Bachis et al. (2015) proposent
d’intégrer la distribution des vitesses de chute de particules (particle settling velocity
distribution, PSVD) dans la mod@&isation des déanteurs primaires. Il s’agit de fractionner les
particules en un certain nombre de classes de vitesse de chute fixéselon des mesures de ViCAs
ré&lisées sur les eaux en entrée de proc&lé Avec cette conceptualisation, la vitesse de chute de
particules estimée pour chaque couche de décanteur dans le mod¢le n’est plus unique, ce qui
permet donc d’illustrer plus finement le déplacement des particules dans le décanteur. Il est
observéque la distribution des vitesses de chute des particules arrivant aux déanteurs primaires
dépend de la concentration en MES dans I’affluent. Selon les réultats de mesure des MES, le
fractionnement des particules de chaque €&hantillon en fonction des classes de vitesse de chute
est déerminé Les auteurs ont vé&ifiéleur proposition avec les données de traitement primaire
issues de la mé&ne STEP que Tik et Vanrolleghem (2017) ont &udié, mais sous condition
d’exploitation sans ajout de coagulant et de floculant. Le nombre de classes de vitesse est fixé
acing et la calibration du modée vise aidentifier les vitesses de chute appropri€es pour chaque
classe Les ré&ultats de calibration-validation montrent qu’avec les classes de vitesse calibrées,
le modée qui prend en compte le PSVD montre de bonnes performances de la pré&liction de
I’enlévement des particules des décanteurs. Les auteurs illustrent qu’il est aussi possible de
prendre en compte I’effet de I’injection de réactifs en décantation physico-chimique avec cette
méthode. Pour ce faire, les distributions des vitesses de chute doivent &re tracés par mesures
VIiCAs sur des &hantillons aprés injection de diffé&entes doses de produits chimiques. Les
fractions de particules des éhantillons qui correspondent &chaque classe de vitesse de chute
sont ensuite déterminées. Toujours par interpolation des fractions, 1’effet du dosage de réactifs
sur la répartition des vitesses peut donc &re estimépendant la simulation. Cette proposition
n’est pas démontrée par les auteurs, mais elle a été appliquée par Tik et al. (2016) pour &udier

la relation entre le dosage d’alun et la vitesse de chute de particule, précédemment présentée.
2.2.2.2. Mod@isation de la pré&ipitation des orthophosphates

La plupart des modées mésanistes trouvés dans la litt&ature illustrant la pré&ipitation des
orthophosphates sont basés sur les interactions entre les ions méalliques et les orthophosphates
sous diffé&entes conditions de pH et de dosage de réctifs. Par exemple, Luedecke et al. (1989)
proposent un modele basé sur ce genre de concept. Leur modéle illustre I’enlévement des
orthophosphates sous I’effet de chlorure ferrique par deux méeanismes. Le premier méanisme

est la formation des pre&ipités hydro-phosphate ferrique (Fe,PO4(OH)s(-1)), tandis que celui du
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deuxi¢me concerne 1’adsorption des orthophosphates sur les précipités formés. Les auteurs ont
supposeé que cette adsorption éait en compéition avec les hydroxydes préents sur les
preipités (voir Eq 2.26). En plus de Fe;PO4(OH)s¢-1), le modde de Luedecke et al. (1989)
considée aussi que quand le dosage de chlorure ferrique est &evé par rapport aux
orthophosphates en entrée, les pr&ipité&s FeO(OH) peuvent @re formé& et participer a

I’adsorption des orthophosphates.

Eq 2.26 Fe,PO,0H 3,_3) + PO}~ 2 Fe,(P0,);0H 3y_g) + 30H™

Le modele détermine d’abord les types et les concentrations de précipités formés (sans précipité,
FerPO4(OH)3¢-1) et/ou FeO(OH)) ainsi que la concentration en PO4* non-preeipité&(Cpeq €N
mol/L) en fonction des orthophosphates en entré et du dosage de FeCls. Les &juations
chimiques concernant 1’équilibre acido-basique de I’acide orthophosphorique, [’hydrolyse de
chlorure ferrique et la formation des pré&ipités sont utilisées pour calculer ces concentrations.
Ensuite, selon 1’équilibre d’adsorption de PO.* sur les pré&ipités, le modée calcule la

concentration en orthophosphate résiduel (voir Eq 2.27) :

Eq2.27 CP,ads = kads X [(31‘ - 3) X CP,prec + CFe,prec] X CP,res/[OH_]3

avec Cp g = Cpres + Cpaas

ou

Chr,ads €st la concentration molaire en PO.* adsorb&(mol/L)

Crres €st la concentration molaire en PO,* ré&iduel (mol/L)

Kads est le coefficient de 1’adsorption (mol#L=

Crprec €t Cre, prec SONt les concentrations molaires en Fe/POs(OH)sr1y) et en FeO(OH),
respectivement (mol/L)

Pour estimer les valeurs des paraméres du modée et la forme du preeipité(FePO4(OH)3¢-1))
produit, les auteurs ont réalisé des mesures dans des réacteurs de boue activée aérés a I’échelle
laboratoire et pilote dans lesquels éaient injectées diff&entes doses de FeCls (4-60 g/m?3). Selon
les ré&ultats obtenus, une formule généale pour 1’hydro-phosphate ferrique est proposée :

Fez,5PO4(OH)4,5 (I’=2,5).

De maniere similaire au modéle de Luedecke et al. (1989), Smith et al. (2008) ont éalement
propos€ un modée illustrant 1’enlévement des orthophosphates par deux meésanismes. Le
premier meéeanisme considé&édans leur modéde concerne la formation des preéeipité phosphate
ferrique (FePO,) et oxyde ferrique hydraté&(hydrous ferric oxide, HFO, repré&entépar Fe(OH)s).
En plus de la formation de phosphate ferrique, les orthophosphates dans le liquide peuvent se
fixer aussi a la surface des précipités HFO en partageant 1’atome d’oxygene avec le fer, ce qui
conduit &une copre&ipitation (HFO-orthophosphate). Ceci est le deuxiéne mé&anisme. Comme

le modée de Luedecke et al. (1989), I’estimation des concentrations en FePO4 et en HFO dans
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le modée de Smith et al. (2008) est basée sur les équations liées a 1’équilibre acido-basique de
I’acide phosphorique et a I’hydrolyse de sel ferrique. Pour estimer la quantité des
orthophosphates fixés ala surface de HFO, un sous modée issu de Geelhoed et al. (1997)
(surface complexation model, SCM) est utilisé Il sert aillustrer les interactions entre le HFO
et les orthophosphates. Dans ce sous modée, les atomes d’oxygene ala surface de HFO sont
considé&é& comme sites. L’efficacité de la coprécipitation orthophosphate-HFO est considé&é&
varier en fonction de la densitéde sites disponibles pour la fixation des orthophosphates. Cette
densité est estimée en fonction de la concentration en fer présent dans le précipité, de I’age du
pr&ipitéproduit et de la vitesse de mé@ange, ce qui permet de relier les conditions d’opération

avec ’efficacité d’enlévement des orthophosphates.

Le modéde de Smith et al. (2008) a &€&am@iorépar Hauduc et al. (2015a) en intégrant les
&uations de cinéique pour les réctions afin de prédire 1’enlévement des phosphates sous
conditions dynamiques. Les auteurs ont calibré et validé le modde sur les donnés
exp&imentales des jar-tests rélisé par SzabGet al. (2008). Pendant ces jar-tests, SzabOet al.
(2008) ont suivi la variations de la concentration en PO,* ré&iduel en fonction du temps afin
d’étudier les cinétiques d’enlévement des orthophosphates sous différentes conditions
chimiques (dosage de FeCls, rapport initial Fe/P, etc.) et physiques (vitesse de mé&ange et &e
de pre&ipité (voir section 2.1.3.2). Les résultats de simulation montrent que le modée peut
bien reproduire la cinétique d’enlévement des orthophosphates au dédut de tests (quelques
minutes jusqu’a une heure aprés le lancement), sous diffé&entes conditions exp&imentales
(rapport Fe/P initial, pH, &e de preeipité etc.). Pendant cette p&iode initiale, 1’élimination des
orthophosphates est assez rapide. Par contre, la cinétique d’enlévement observé durant la
pé&iode d’élimination lente (quelques heures apres le lancement) ne peut pas &re bien prélite

par le modée.
2.2.2.3. SimDec-Modée de dé&anteur lamellaire physico-chimique

Bernier et al. (2016) ont développéle modée SimDec basésur le modéle de Tak&s et al. (1991)
pour simuler les déanteurs lamellaires physico-chimiques (Densadeg®, Technologie
Degrémont) installé& ala station Seine Centre (SEC). Ce modée vise aprélire simultanénent
I’enlévement des particules, de la DCO et des orthophosphates réalisé par les décanteurs. Dans
ce cas-ci, les composants considé&és par le modée inclurent ceux du modée ASML1 et les
orthophosphates. Le transport des composants solubles sous I’effet d’advection, proposépar
Gernaey et al. (2001), a &épris en compte dans le modée. Contrairement au modée de Tak&s
etal. (1991), la vitesse de chute des particules est considé&és constante dans toutes les couches.
Les chambres de coagulation et de floculation en amont du désanteur sont repréentéss par un

récteur compléement méangédans lequel deux phéomeénes sont consid&és. Le premier
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phéomene est la coagulation-floculation partielle de la DCO soluble, mod&iséselon Gernaey
et al. (2001). Le deuxiéne phéoméne est la co-pre&ipitation et la re-dissolution des
orthophosphates sous forme de Fe,PO4(OH)s..1) selon les éjuations cinéiques du modée
ASM2d (Henze et al., 2000b). Le modée est calibréet validé sur des jeux de données
journaliées issues de la station pour une p&iode longue. Les réultats de simulation obtenus
indiquent que le modéle permet de simuler correctement I’enlévement des MES et de reproduire
les variations saisonnié&es observées pour la concentration en particules en sortie. La
performance de pré&liction des concentrations en DCO et en DCO soluble en sortie du
traitement primaire est aussi satisfaisante. Par contre, bien que le modée pourrait reproduire
certaines variations de PO+ en sortie qui sont liées a I’évolution des orthophosphates en entrée,
acause de certaines limites (seuil de quantification et ré&olution) de la mesure de PO, sur site,
la performance de prédiction de la déphosphatation par le modée est difficile &évaluer. De
plus, comme le proc&léé&udiéutilisait des doses de FeCls relativement fortes (> 30 g/m?), la

performance de prédiction du modéle n’a pas été validée pour des doses plus faibles.
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2.2.3. Mod@isation du procé&léde biofiltration

2.2.3.1. Moddisation de biofilm

De manié&e similaire ala modédisation des autres procé&lé de traitement aculture fixee, la
mod@isation du biofilm est au cceur de la construction d’un modéle de biofiltration. Le groupe
expert de I'TWA (International Water Association) sur la modélisation des biofilms définit un
cadre qui illustre certaines caracté&istiques du biofilm qui doivent &re prises en compte lors de
la mod@isation (Wanner et al., 2006) :

(1) Le systame de biofilm doit &re diviséen diffé&ents compartiments, comme le média
auquel est attachéle biofilm, le biofilm lui-méne et le liquide environnant. Pour chaque
compartiment, diffé&ents types de composants solubles et particulaires, comme les
substrats et les bact&ies, peuvent &re consid&és.

(2) Les composants peuvent étre consommés ou produits par les processus d’activité
biologique. Leurs déplacements dans le systéme de biofilm peuvent &re caté&gorisés par
transport et transfert. Le transport correspond aux mouvements des composants au sein
d’un méme compartiment, par exemple la diffusion de I’oxygeéne dissous dans le
biofilm, tandis que le transfert repré&ente les mouvements des composants entre les
compartiments consid&és, par exemple, le dé&achement de bacté&ies du biofilm vers le
liquide. Tous les processus et déplacements considéé dans le modée de biofilm
doivent @re quantifié& en termes de vitesses en utilisant des variables quantifiables

comme les concentrations et les masses des composants.

(3) Dans un compartiment, le bilan de masse d’un composant peut étre calculé en
considé&ant la masse consommee/produite par les processus et celle transfé&e entre les
compartiments. Les éjuations du bilan de masse doivent &re ré&olues de manié&e

numé&iques (ou analytiques). Les réultats obtenus sont les sorties du modée.

En se basant sur ce cadre, le groupe distingue quatre types de modées de biofilm en fonction
de leur complexitéet de la puissance de calcul néessaire pour ré&oudre les éjuations du bilan
de masse : modéles numé&iques multidimensionnels, modéles numé&iques unidimensionnels,
modées pseudo-analytiques unidimensionnels et modées analytiques unidimensionnels
(Wanner et al., 2006).

Les moddes numé&iques multidimensionnels présentent la structure du biofilm et la répartition
des quantités de composants en deux ou trois dimensions. Ils permettent d’illustrer les
changements physiques de la morphologie du biofilm et les interactions hydrodynamiques entre
le liquide et le biofilm. Cependant, ce genre de modele a besoin d’une puissance de calcul

devee et la disponibilitéde logiciels commerciaux adapté& aet proposant ce genre de modée
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est assez faible. Contrairement aux modées nume&iques multidimensionnels, dans les modées
unidimensionnels, les concentrations de composants sont considé&éss ne varier que sur
I’épaisseur des compartiments (liquide et média) et du biofilm. Selon Rittmann et al. (2018),
les modées unidimensionnels sont plus adaptés pour réoudre les problénes pratiques pour les
proc&lé& de traitement des eaux usees apleine &helle que ceux illustrant le biofilm &deux ou

trois dimensions.

Parmi les trois types de modées unidimensionnels, les modées analytiques et pseudo-
analytiques illustrent les biofilms avec un niveau de simplification &evéafin de diminuer le
besoin de puissance de calcul. Par exemple, ils ne considérent souvent qu’un seul type de
biomasse et de substrat (le plus limitant) dans les biofilms (Wanner et al., 2006). Rauch et al.
(1999) proposent un modée biofilm analytique relativement complexe qui prend en compte les
activités des bact&ies hééotrophes et autotrophes et inclut plusieurs substrats (oxygeéne, nitrate,
DCO soluble biodé&yradable et ammonium). Ce modée considée deux compartiments
compléement m&angé& qui représentent respectivement 1’eau a traiter et le biofilm. Pour
obtenir les ré&ultats de simulation, les auteurs proposent un mode de calcul qui consiste en deux
éapes. La premiére éape est de déerminer la quantitéde biomasse pré&ente dans le biofilm en
se basant sur les réctions de conversion biologique (ordre de 0). La deuxiéne éape vise &
résoudre les calculs lié aux interactions liquide-biofilm comme par exemple, 1’attachement et
le dé&achement du biofilm en se basant sur les ré&ultats de la premiée éape. Cependant, comme
les autres modées analytiques ou pseudo-analytiques, le modée de Rauch et al. (1999) ne peut
pas montrer la distribution spatiale des biomasses dans le biofilm (Rittmann et al., 2018). Un
autre inconvénient des modéles analytiques et pseudo-analytiques est que ils ne sont pas adapt&
aux études nécessitant de simuler I’évolution dynamique du biofilm (Wanner et al., 2006).
Contrairement aux modées analytiques et pseudo-analytiques, les modées numeéiques
unidimensionnels permettent d’illustrer de maniére dynamique les phénoménes dans les
biofilms, avec un niveau de simplification relativement faible et souvent a ’aide de logiciels
de mod@isation commerciaux pour le traitement des eaux (GPS-X™, WEST®, etc.). De plus,
ces modées peut montrer la répartition spatiale des biomasses en divisant le biofilm en
plusieurs compartiments. Considéant les objectifs de travail de mod@isation pour les éages
de biofiltration présenté au Chapitre 1, et les caractéistiques de ces quatre types de modée, la
revue de litté&ature sur le sujet se concentre sur les modées de biofiltration numé&iques

unidimensionnels.
2.2.3.2. Modédes de biofiltration

Hidaka et Tsuno (2004) ont propos€un modée de biofiltration qui considée en mé&ne temps

I’hydraulique du biofiltre, les déplacements des composants entre le liquide et le biofilm et les
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activités biologiques hé&éotrophes et autotrophes. Le syst@ne de biofilm est diviséen trois
compartiments : le mélia filtrant, le biofilm et le liquide. Pour illustrer les diffé&ents
phéomeénes de déplacement des composants particulaires (filtration, attachement et
déachement), les auteurs séarent les particules en trois catégories : particules en suspension,
particules attachées et particules capturées (filtrées). La diffé&ence entre les deux derniées
caté&ories est que les particules attachées sur le mégdia filtrant ne sont pas influencées par les
lavages, tandis que les particules capturéess sont considé&ées d’&re enlevées pendant le lavage.
Pour simplifier les calculs, les auteurs considérent qu’aprés un lavage, les concentrations en
particules capturées sur le mé&lia reviennent toujours ala méne valeur fixée. Le compartiment
biofilm est consid&&compléement mé&angé La diffusion des composants solubles entre le
liquide et le biofilm atteint 1I’&uilibre instantanénent. Du c&édes activités biologiques, en
plus des réctions biologiques issues du modée d’ASM1 (Henze et al., 2000b), les auteurs
inclurent la dénitrification hé&é&otrophe endogéne et considéent que la biomasse hé&é&otrophe
est capable d’utiliser le nitrate comme source d’azote. Comme la résistance de transfert des
composants solubles par diffusion, qui impacte la disponibilitédes composants soluble dans le
biofilm, n’est pas prise en compte, la vitesse de croissance bactérienne n’est pas influencée par
le transfert liquide-biofilm. Par contre, la disponibilitéde surface totale du mé&lia est consid&é
comme un facteur qui limite la croissance bactérienne. L’intégration de ce concept dans le
modéke a pour but de mieux illustrer la compéition pour la surface de média entre la biomasse
hé&é&otrophe et autotrophe. Concréement, lorsque le rapport entre la quantit€de biomasse
attaché (mgDCO) et la surface de mélia (m?) dépasse un seuil pré&fixé la croissance
bacté&ienne sera ralentie, tandis que le déachement bacté&ien va accé@éer. Considé&ant le fait
que pour former la méne quantitéde biomasse, les bacté&ies autotrophes ont besoin de plus de
surface de média que les bacté&ies hé&é&otrophes, les facteurs utilisé sur ces changements de la

vitesse sont donc difféents entre ces deux types de bacté&ie.

Les paramétres de la nitrification sont d’abord calibrés ala base des observations d’une cuve
(3 L) aculture fixé& de la biomasse autotrophe. La cuve est remplie avec du mé&lia granulaire
(polystyréne, 6mm, 2 L) et alimenté chaque jour avec des eaux usées synthé&iques contenant
200 mgN/L d’azote ammoniacal. Le taux d’enlévement d’ammonium est suivi et utilisé pour
la calibration. Les données provenant du suivi d’un pilote constitué de 3 étages de biofiltration
(prédeitrification, nitrification et post-dénitrification) sont ensuite utilisées pour calibrer le
reste des paraméres du modée sous diffé&entes conditions de traitement (tempé&ature, temps
de s§our hydraulique, etc.). Pour &re en mesure de simuler I’évolution des composants en
fonction de la hauteur des biofiltres, le modéle repré&ente chaque éage du pilote par cing
récteurs compléement méangé. Les ré&ultats de simulation montrent que le modée

développépeut bien prélire la vitesse de nitrification observeée dans la cuve de culture fixée.
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Les niveaux de DCO, d’ammonium et de nitrate observés en sortie de chaque éage
correpondent en géné&al & ceux observeés. Cependant, comme les taux d’élévement
d’ammonium et de nitrate des trois étages de biofiltration sont &evés, les concentrations des
composants en sortie sont assez stables. Dans ce cas, la performance de prédiction du modée
sur des conditions de traitement plus variables comme la biofiltration a I’échelle industrielle ne
peuvent pas &re éalué. Egalement, comme ce modéke ne considére pas la limite de transfert
des composants solubles et illustre le biofilm par une seule couche compléement méange, il
est impossible de dé&rire les diffé&entes zones €ologiques (zone aé&obique et zone anoxique)
ainsi que les profils des substrats dans le biofilm (Rittmann et al., 2018). Dans ce cas-ci, le
modée ne peut donc pas simuler certains phéomeénes observeés au sein de la biofiltration
comme la dénitrification dans la zone profonde du biofilm et I’évolution de la vitesse de
transfert des composants solubles entre le liquide et le biofilm en fonction de la vitesse de

filtration.

En se basant sur les observations d’un biofiltre nitrifiant a I’échelle pilote semi-industriel, Vigne
et al. (2010) ont évalué la performance de prédiction d’un modeéle de biofiltration disponible
dans le logiciel de mod@&isation GPS-X™ (Hydromantis). L hydraulique de la zone du lit de
mé&lia du pilote est déerit par six récteurs verticaux. Chacun est constituéd’une couche de la
phase liquide et cing couches de biofilm qui sont considé&és complé&ement méangee (voir
Figure 2.19).

4

Effluent
Réacteur6
O
Réacteur5 Couche limite liquide-biofilm
O
Réacteur4 —> %— Phase liquide
Zone de lit filtrant — —
Réacteur3d
VAN Couches de biofilm
Réacteur2
PaN
Réacteurl
AN
| | Affluent

Figure 2.19 Structure de la zone de it de média du modele de biofiltration dans le logiciel GPS -
X" (selon (Vigne et al., 2010)).
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Le transfert des composants solubles liquide-biofilm est illustrépar la diffusion en appliquant
les &uations de loi de Fick. Une couche limite est considéée entre la phase liquide et la couche
de surface du biofilm. Cette couche, qui a une épaisseur constante, n’est pas « vraiment >»
simulée. Elle est simplement prise en compte pour calculer la diffusion liquide-biofilm. En plus
du transfert liquide-biofilm, le phénomene de diffusion est aussi utilisépour illustrer le transport
des composants solubles entre les couches du biofilm. Ces concepts permettent d’illustrer la
diffusion partielle des composants dans le biofilm et les diffé&entes zones €ologiques qui en

désoulent.

Le phénomene de filtration en profondeur (McDowell-Boyer et al., 1986) est consid&éen
utilisant les éguations issues d’lves (1970) et de Horner et al. (1986) afin d’illustrer
I’enlévement des particules par la biofiltration. De plus, contrairement au mod¢le de Hidaka et
Tsuno (2004) qui considére que les particules attachés sur le mélia reviennent toujours ala
méne concentration aprés un lavage, ce modée considée un déerochement de particules en
fonction d’une cinétique d’extraction d’ordre un. En plus du dé&rochement de particules, le
modéle prend en compte aussi I’effet du mé&ange de média filtrant le long le biofiltre pendant
le lavage. Pour ce faire, ala fin de lavage, les composants solubles et particulaires se répartissent
de maniée homogere le long du lit de mé&dia. Le moddle ASM1 (Henze et al., 2000b) est utilisé
comme sous-modéke pour déerire les activités biologiques. Enfin, pour suivre la perte de charge
dans le biofiltre, un indice important pour &saluer le niveau de colmatage du méia filtrant,
I’équation de Kozeny-Carman (Reynolds et Richards, 1996) est utiliséz.

Les réultats de simulation montrent que le modée permet de prédlire la performance de
nitrification et les profils longitudinaux de concentration d’ammonium observés dans le
biofiltre pilote sous conditions dynamiques. Par contre, pour am@iorer la vitesse de calcul lors
de la simulation, une concentration en oxygéne dissous éevér (proche de la concentration en
saturation) est maintenue dans la phase liquide dans le modée. En ré&ilité& acause de la
réartition héé&ogeéne de la biomasse dans le biofiltre, cette concentration varie en fonction de
la hauteur du lit de média (Stenstrom et al., 2008). D’ailleurs, la perte de charge prédite par le
modée ne peut pas reproduire celle observée du pilote. En effet, certains paramétres/variables
utilisés par les éjuations liées au calcul de la perte de charge dans le modée ne sont pas corrects,
ce qui conduit &des résultats de calcul erronés sur cette variable en sortie. Cependant, comme
le logiciel GPS-X™ était relativement fermé a 1’époque des travaux de Vigne (2007), il éait
difficile voire impossible de reprogrammer les éjuations de calcul de la perte de charge pour

am@iorer la pré&liction.

Bernier et al. (2014b) ont implantéune modification de ce modée de biofiltration le logiciel

Matlab/Simulink® (Mathworks) (nommé& modée SimBio). Comme les deux modédes de
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biofiltration pré&e&lemment pré&entés, pour illustre I’hydraulique de biofilre, le modée SimBio
divise la zone de lit de médlia en plusieurs récteurs (sections). Chacun contient un modée de
biofilm illustrant le méia, le biofilm et le liquide autour du biofilm. Les processus de transfert
et de transport des composants pris en compte par ce modée sont similaires aceux du modée
de Vigne et al. (2010). Cependant, afin d’accélérer la vitesse de calcul, le nombre de couches
de biofilm a é&éréluit &deux au lieu des cing utilisées par Vigne et al. (2010). L’évolution de
la perte de charge est également considérée. L’équation d’Ergun et Orning (1949) est d’abord
utilisé pour estimer la perte de charge du média propre. Elle est ensuite actualisé en fonction
de I’épaisseur du biofilm attaché sur le média en appliquant les équations d’lves (1970). Du
coté de l’activité biologique, le modéle biologique ASM1 est également utilisé, mais avec
certaines modifications. Premié&ement, la nitrification et la déitrification sont séarées en deux
éapes de réctions afin de pré&lire la concentration en nitrite en sortie de traitement. Pour ce
faire, le modée prend en compte les activité&s des bactéies nitritantes (AOB) et nitratantes
(NOB) (Sin et al., 2008c). Pour la dénitrification hé&éotrophe, des réctions issues du modée
ASMN (Hiatt et Grady, 2008) sont utilisées pour illustrer I’activité hétérotrophe en anoxie. Lors
de la dénitrification, le nitrate est considé&éd’étre réduit d’abord en nitrite et ensuite en diazote.
Deuxiémement, de maniére similaire a I’assimilation d’ammonium pendant la croissance

bactérienne dans le modéle ASM1, I’assimilation des orthophosphates est intégrée.

Contrairement ala simplification faite par Vigne et al. (2010), la variation de la concentration
en oxygene dissous dans la phase liquide est considérée par le modéle SimBio. L.’équation
utilisé pour calculer la vitesse de transfert gaz-liquide d’oxygéne dans chaque réacteur est
similaire a I’équation Eq 2.19 pré&e&lemment pré&enté&, mais prend en compte les influences
des eaux usées, de ’encrassement des diffuseurs et de la pression de I’eau. De plus, les impacts
du débit d’aération et de la température sur le coefficient de transfert d’oxygene est aussi inclut
dans le modée (voir Eq. 2.28). L’intérét d’intégrer ces concepts liés au transfert gaz-liquide est
d’expliquer une partie des variations en NH." observées sur les biofiltres nitrifiants liées aux
évolutions des quantités d’air injectés. Dans ce cas-ci, le modde permet de simuler des
résultats d’observations sur des plages plus larges de conditions d’exploitation, et de considérer

le débit d’aération dans 1’optimisation du systéme.

Qairz m T-20
Eq2.28 kLaoz,0air2 = k1L02,0air1 ( /Qairl) X OxLa

ou

KLao2,qairz est le coefficient de transfert d’oxygene au débit d’air Qair2 a T°C (1/h)
kLaoz,qairt est le coefficient de transfert d’oxygeéne au débit d’air Qairl a 20°C (1/h)
0 est le facteur de correction d’Arrhenius (-)

m est une constante (-)

Le modée SimBio a é&écalibréet validésur difféents procélés de biofiltration installé& dans
76



Chapitre 2

les stations du SIAAP (&imination de DCO, nitrification et post-deénitrification) (Bernier, 2014;
Bernier et al., 2014a; 2014b). Les ré&ultats montrent que le modée calibré&peut reproduire les
performances de traitement des procé&lé de biofiltration et pré&lire correctement la perte de
charge observée. Ce travail de modélisation démontre également que la performance d’un
proc&lé de biofiltration contenant plusieurs biofiltres fonctionnant en parallde peut &re
reproduite en ne simulant qu’un seul biofiltre soumis aux conditions moyennes en entrée de

procélé

Fiat et al. (2019) ont intégré au modele SimBio ’estimation de 1’émission de N>O pendant la
nitrification et de la déitrification. Les réctions liées & la production/consommation
biologique de N-O proposés par Hiatt et Grady (2008) et Pocquet et al. (2016) ont &&ajoutées
au modée. Afin de simuler plus précisément 1’émission de N>O, contrairement aux modées
pré&ent& pr&élemment, une phase gazeuse contenant quatre composants gazeux (O2z, N2O,
NO et N) ont &€intégré& dans chaque récteur de lit de mé&lia. Le volume de cette phase varie
en fonction de la vitesse superficielle du gaz. Les &juations utilisées pour d€rire cette relation
sont issues de Gillot et al. (2005). Le calcul de la vitesse de transfert gaz-liquide est ré&liséde
manié&re similaire au modéle SimBio. Par contre, le coefficient de transfert d’oxygéne (KLao2)
est estiméen fonction de la tempé&ature et de la vitesse superficielle du gaz (voir Eq 2.29). Pour
les autres composants gazeux, leur coefficient de transfert (k.ai) est déerminéapartir du kiao,
et du rapport entre leurs coefficients de diffusion dans la phase liquide (D) et celui d’oxygene
(DL,o2) (voir Eq 2.30). Avec ces concepts, la variation du volume de la phase gazeuse ainsi que
le bilan de masse des composants gazeux dans chaque récteur peuvent &re calculés, ce qui
permet d’illustrer 1’évolution de la composition du gaz dans les biofiltres a&éé& (Gillot et al.,
2005; Fiat et al., 2019).

Eq 2.29 kpag, = Agpq X ngm X HIZL_aZO
Eq 2.30 kpa; =k Dui

q2. LG Lqo2 X D; 02
ou

AxLa et Biia Sont des constantes empiriques (-)

Ug est la vitesse superficielle de gaz (m3N/m?j)

Ce modée éendu a éé&calibré sur les mesures d’émission de N2O réliséss sur les biofiltres
nitrifiants de la station Seine Aval (Bollon et al., 2016b). Les réultats de simulation montrent
que I’intégration de la phase gazeuse permet d’améliorer la simulation de I’émission de N2O.
Les modifications apportés sur le modée ne dégradent pas non plus la performance de
pré&liction des autres variables en sortie comme la concentration en ammonium et en nitrite.
Les auteurs indiquent aussi que selon les simulations ré&lisées, la dénitrification hé&éotrophe

pré&ente dans la zone anoxie des couches de profondeur du biofilm peut &iminer une partie du
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N-O produit pendant la nitrification. Cette étude d’extension du modéle SimBio a été réalisée
en paralléle de la thése, les diffé&ences du modéle développépar Fiat et al. (2019) et celui
construit dans le cadre de la thése seront pré&entés au Chapitre 4.
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2.2.4. Procé&lure de calibration-validation de modde

Normalement, avant d’utiliser un modéle pour simuler la performance de traitement d’un
procédé, I’utilisateur doit réaliser une procédure de calibration-validation. La calibration d’un
modéde vise aajuster les valeurs de certains paraméres afin que les réultats de simulation
soient les plus proches possible des observations faites sur le proc&émod@isé(Rieger et al.,
2012). La validation du modée sert quant aelle avé&ifier la performance aprés calibration en
effectuant des tests de simulations sur des jeux de données difféents de ceux utilisés lors de la
calibration. Certaines éudes proposent des protocoles de calibration-validation dé&aillé&s (Sin et
al., 2005; Mannina et al., 2011; Rieger et al., 2012). En géé&al, la procédure de calibration-

validation d’un mod¢le peut étre divisée en cinq étapes (voir Figure 2.20).

(1) Choix des variables en sortie a calibrer et collection des
données pour la calibration-validation

hd

(2) Sélection des paramétres a ajuster

2 4

(3) Détermination de l'ordre de priorité de calibration pour les
variables et ajustement des valeurs de paramétres

¥

(4) Simulation des variables en sortie et comparaison les résultats
obtenus avec les observations

Performance de prédiction est satisfaisante?
‘ OK
(5) Simulation de validation

A 4

Performance de prédiction est satisfaisante?

¥ oK

Modele validé

Non

Non

Figure 2.20 Procédure genérale de calibration-validation d’'un modele (selon (Mannina et al., 2011,
Rieger et al., 2012)).

La premié&e éape consiste ad€inir les variables de sortie acalibrer et de collecter les données
d’observations servant ala calibration-validation du modée. La deuxiéne éape est la séection
des paramétres a ajuster pour chaque variable de sortie identifiée a I’étape précédente. Cette
sdection peut &re basé sur les connaissances du modée et/ou sur les résultats d’une analyse
de sensibilité (locale ou globale). La troisieme étape est 1’ajustement des valeurs de parameétres

séectionné. Comme un paramétre peut influencer les réultats de plusieurs variables en sortie,
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il est difficile &calibrer simultan@nent toutes les variables choisies (Mannina et al., 2011). Pour
cette raison, s’il y a plusieurs variables a calibrer, il est utile de déerminer &cette &ape un ordre
de prioritéselon lequel les variables sont calibrées. La quatriéne éape est de simuler les
variables de sortie &calibrer avec les valeurs de paramétres ajustees et de comparer les résultats
de simulation avec les donnees d’observation. Des scores statistiques peuvent &re utilisés ici
comme crité&es pour éaluer quantitativement les résultats de simulation par rapport aux
mesures (Hauduc et al., 2015b). Si les ré&ultats de calibration sont satisfaisants, la simulation
de validation (la cinquiéne &ape) peut &re lancé&. Sinon, il faut retourner &la troisiéne &ape
pour ré&juster les valeurs des paramétres. Des scores statistiques peuvent &alement &re utilisés
a I’étape de validation pour évaluer les résultats de simulation. Si les résultats de validation ne
sont pas satisfaisants, les parametres du modée doivent &re ré&justés afin d’améliorer la qualité

de préliction du modée.

Il est &noter que ces protocoles trouves dans la litté&ature sont principalement congis pour la
calibration-validation des modées simulant les proc&é& de traitement par boues activées.
Leurs auteurs n’ont pas mentionné s’ils peuvent &re adapté& aux modées de procé&lés aculture
fixée. Ces derniers contiennent normalement un nombre de paramétres plus éeveéque ceux des

modées de traitement &culture libre (Rittmann et al., 2018).

Dans le cadre de leur travail de mod@isation, Vigne et al. (2010) ont proposéun protocole de
calibration-validation du modée de biofiltration relativement similaire & la procélure
précédemment résumée. Les auteurs ont d’abord défini trois groupes de variables de sortie a
calibrer : les caractéistiques dans la zone du lit de média (la quantitéde la biomasse autotrophe,
la vitesse de nitrification maximale et les profils des concentrations en NH." et en NO3), les
variables liées aux composants particulaires (MES en sortie et perte de charge) et les
concentrations des composants solubles en sortie (NH4* et NO3) (Vigne, 2007). Ensuite, une
analyse de sensibilitélocale a &érélisé sur les paraméres qui ne peuvent pas ére directement
mesurés, en utilisant la mé&hode suggé&é par Petersen et al. (2002). Cette derniée propose
d’abord de faire une simulation initiale avec les valeurs par défaut des parametres trouvées dans
la litt&ature. Ensuite, sur le méne jeu de données, des simulations ont &é&faites en modifiant
la valeur d’un paramétre ala fois. La sensibilitérelative de chaque paramétre par rapport aux

variables de sortie a calibrer est calculée afin d’identifier les paramétres influents (voir Eq 2.31).

et . _Ay P
Eq2.31 Sensibilité relative = S 3F

ou

Ay est la diffé&ence entre le réultat de simulation de rééence y et celui obtenu aprés la
modification de la valeur du paramétre P

AP est la diffé&ence entre la valeur du paramére P par défaut et celle modifiee
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Ensuite, la calibration du modée a éérélisé de maniée ité&ative pour les trois groupes de

calibration. Apreés la calibration, le modée éait validésur un jeu de donné&s dynamiques.

Bernier (2014) a éjalement ré&lisédes travaux de calibration-validation pour le modée SimBio
sur les jeux de données issus des procélés de biofiltration du SIAAP. Les variables de sortie &
calibrer ont &é& définies en fonction des types de biofiltres simulé (nitrifiants ou post-
dénitrifiants) (Bernier et al., 2014a; 2014b). Considé&ant le nombre de paramétres utilisés et la
complexité¢ du modele développé, afin d’identifier les parameétres qui ont des influences
importantes sur les variables en sortie et doivent donc &re ajustés prioritairement, une analyse
de sensibilitéglobale a &éré&lisé par simulation Monte-Carlo et ré&ression lin&ire multiple
tel que proposéinitialement par Saltelli et al. (2007). La simulation Monte-Carlo vise &obtenir
des réultats de simulation pour les variables acalibrer avec des combinaisons de valeurs de
paraméires qui sont géné&ées par &hantillonnage alétoire. Pour ce faire, les espaces
d’échantillonnage de paramétres sont d’abord définis pour fixer la gamme de valeurs a
&hantillonner. Ces espaces sont définis selon des valeurs de ré&ence trouvé&s dans la
littéature pour les paraméres éudiés, et les connaissances du modée. Ensuite, des
combinaisons de valeurs de paramétres asimuler sont géné&ées en appliquant 1I’é&hantillonnage
par hypercube latin (latin hypercube sampling, LHS). Ce dernier divise chaque espace
d’échantillonnage de paramétre de maniére uniforme a un certain nombre d’intervalles et
&hantillonne alé&toirement une valeur dans chaque intervalle. Il permet de réliser des
&hantillonnages aléutoires plus efficace en couvrant en méne temps entiérement 1’espace. Les
combinaisons de valeurs issues de LHS sont ensuite utilisés pour ré&liser la simulation Monte-
Carlo. Apres la simulation, des réressions multiliné&ires sont effectuées entre les réultats des
variables &calibrer (Y) et les valeurs é&hantillonnées pour chaque paramére (X) qui produisent
ces ré&ultats de simulation avec le modée. Les paraméres influents par rapport aux variables
acalibrer peuvent alors &re identifiés selon les coefficients de régression standardisés obtenus.
L’ajustement des valeurs des parameétres est ensuite réalisé de maniere itérative pendant la
calibration. Les scores statistiques ME (mean error) et MAE (mean absolute error) (Hauduc et
al., 2015b) ont &éutilisé pour évaluer la performance de préliction du modée pendant la

calibration et la validation.

Enfin, pour la mod@disation de la déantation primaire et la clarification tertiaire, la plupart des
modées trouvés dans la litt&ature sont calibrés en se basant sur les connaissances des modées.
Seuls Gernaey et al. (2001) ont effectué 1’estimation et I’ajustement des paramétres a partir

d’une analyse de sensibilité locale selon la méhode de Petersen et al. (2002).
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2.2.5. Modé¢le global de station d’épuration

Un modée global d’une station d’épuration est constitué en connectant les modeéles des
procélés individuels simulant les diffé&entes éapes de traitement de la station. Ce genre de
modée permet de prélire la performance globale d’une station et d’étudier les interactions entre
les proc&l& de traitement installé. Pour cette raison, les modées globaux sont utiles pour
évaluer le colt et les impacts environnementaux d’une station et développer des stratégies de
commande et de surveillance (Gernaey et al., 2014). De plus, les modées globaux eux-ménes
peuvent étre connectés avec des modeles de réseau d’assainissement et de riviere afin de

construire un modée intégrédu systéme complet (Rauch et al., 2002; Benedetti et al., 2013).

Développépar Gernaey et al. (2014), le modée BSM2 (Benchmark Simulation Model No. 2)
fournit une plateforme virtuelle pour tester et comparer des stratégies de commande et de
surveillance de la station. Ce modéle représente la configuration de traitement d’une station
d’épuration «normale >»>contenant un désanteur primaire conventionnel, des récteurs de boues
activeées, un dezanteur secondaire et des proc&lé de traitement de boue (épaississement,
digestion anaéobie et déhydratation). Les auteurs ont €alement proposédiffé&ents critées
d’évaluation des stratégies en termes de la qualité de traitement, des cofits de traitement et des
impacts environnementaux (Flores-Alsina et al., 2011; Gernaey et al., 2014). En plus du modée
BSM2, plusieurs modées globaux sont aussi développ& pour simuler et optimiser la
performance de traitement des stations réelles (Third et al., 2007; Cierkens et al., 2012;
Sochacki et al., 2013). Cependant, ces stations modéisées sont composéss de proc&lés de
traitement conventionnels au lieu des procélés intensifs comme la biofiltration et la déeantation

lamellaire physico-chimique utilisé&s &la station Seine Aval.

Quelques travaux de modé@isation d’une filiére compléte de biofiltration sont disponibles dans
la litté&ature. Samie et al. (2010) ont construit un modée simulant la performance des trois
éages de biofiltres en sé&ie de la station Seine Centre. Les deux premiers éages sont a&é& et
réalisent respectivement I’enlévement de DCO et la nitrification. Le dernier é&age est composé
de biofiltres post-dénitrifiants. Ces derniers peuvent éjalement fonctionner sous condition
aé&obie pour renforcer le traitement du carbone en temps de pluie. Ces trois &ages sont simulés
par le modée de biofiltration disponible dans le logiciel GPS-X™ é&aluépar Vigne et al.
(2010). En utilisant les données collectées de la station, les modées de ces trois éages sont
d’abord calibrés et validés séparément. Ils sont ensuite mis en série pour simuler la performance
globale de la filiée en temps sec et en temps de pluie. Les ré&ultats de simulation montrent que
le modée global permet de reproduire la performance de traitement des trois éages. Cependant,
comme ce qui a &éfait par Vigne et al. (2010), I’aération n’est pas considérée dans leur modéle

et la concentration en oxygéne dissous pour chaque éage de biofiltration ont &€&fixés. De plus,
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les regles de commande des procédés comme 1’ajout de carbone exogene et le changement de
la configuration de traitement des biofiltres post-dénitrifiants ne sont pas considé&ées dans ce
travail de modd@isation. Dans ce cas-ci, il est difficile d’utiliser le modeéle pour tester des
Scénarios d’optimisation pour la filiére de traitement. Enfin, comme le traitement du carbone et
de la nitrification de la station sont apeu prés toujours rélisé complé&ement sur les biofiltres
éudiés. Les performances de prédiction du modée sont les conditions d’exploitation variées

ne peuvent pas &re dénontrées. Le potentiel d’utilisation du modéele est donc moins éprouvé.

Zou et al. (2014) ont aussi proposé un modée filieee de biofiltration pour une station
d’épuration réelle en utilisant le modéle disponible dans le logiciel de modélisation BioWin®.
La filiére de traitement contient un &age de prédéitrification et un éage de nitrification. Une
partie de I’eau nitrifiée est recirculée a 1’é¢tage de pré-dénitrification. Une analyse de sensibilité
locale a éérélisée avant la calibration-validation des deux éages pour identifier les paraméres
influents. Les auteurs ont calibré&six variables de sortie du modée de filiée (DCO, MES, nitrate,
ammonium, azote total et phosphore total) avec un petit jeu de données journaliéres d’environ
20 jours issu de la station. Les données d’exploitation d’une autre p&iode de 20 jours sont
utilisées pour la validation. Les réultats de simulation montrent que le modéle peut en géné&ale
pré&lire les niveaux des polluants en sortie de la filiée. Quelques tests de scénario ont &é&
ré&lisé en modifiant respectivement le taux de recirculation de 1’eau nitrifiée et la quantité de
méthanol injectée dans I’¢tage de pré-dénitrification afin d’identifier les meilleurs choix
d’opération en fonction de la qualité en sortie de la filiere. Cependant, comme la calibration-
validation du modée est rélisée sur des p&iodes trés courtes, les auteurs n’ont pas montré la

performance du modée sur la pré&liction des variations saisonni€es ou annuelles.
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Chapitre 3 Fonctionnement de la file de traitement des eaux de
la station Seine Aval et stratégie de modeélisation adaptée

Tel que présenté au Chapitre 1, I’objectif général de cette these est de développer un modele
global pour la filiere biofiltration de la station Seine Aval aprés sa modernisation. Afin de
construire un modele de filiére représentatif par rapport a la réalité de la station Seine Aval, les
informations liées au fonctionnement de la file de traitement des eaux de la station Seine Aval
sont collectées. Ceci compose la premicre partie de ce chapitre. A partir de ces informations, la
stratégie de modélisation de la filiere biofiltration par rapport aux phases de la refonte de la

station Seine Aval est proposée et présentée dans la deuxiéme partie de ce chapitre.
3.1.  Fonctionnement de la file de traitement des eaux de la station Seine Aval

La refonte de la station Seine Aval consiste en trois parties : la modernisation du prétraitement
(1), de la file de traitement des eaux (2) et de la file de valorisation des boues (3). Le travail de
modélisation de cette thése se concentre sur la modernisation de la file de traitement des eaux,
qui est divisé en deux périodes de travaux. La premiére période est la réalisation du projet
BioSAV, qui vise a améliorer la performance du traitement biologique en intégrant des biofiltres
pré-dénitrifiants et des bioréacteurs a membrane (BRM) pour remplacer les quatre lignes de
boue activées précédemment utilisées. Ces nouveaux procédés ont ét€ mis en route au début de
I’année 2017 et réceptionnés par le SIAAP en juillet 2018. Le fonctionnement actuel de la
station respecte généralement les consignes ¢laborées a la conception du projet BioSAV. La
deuxiéme phase de travaux vise a améliorer le traitement primaire en remplacant les décanteurs
"normaux" actuels par des décanteurs lamellaires physico-chimiques. La mise en route de ces

nouveaux décanteurs est prévue en 2022.
3.1.1. Fonctionnement avant la refonte

Le mode de fonctionnement global de la file de traitement des eaux usées avant la refonte de la
station Seine Aval est illustré a la Figure 3.1. Apres le pré-traitement, 1’eau est traitée d’abord
par 20 décanteurs primaires conventionnels qui ont une capacité hydraulique totale de 34,6 m*/s.
L’eau décantée est ensuite épurée par quatre tranches de traitement par boue activée (9 bassins
biologiques et 25 décanteurs secondaires) pour éliminer les matiéres organiques biodégradables.
L cau en sortie est envoyée vers 9 clarificateurs a grande vitesse (Actiflo®, Veolia) pour réaliser
la déphosphatation et minimiser les particules en entrée des biofiltres situés en aval. La capacité

totale des clarificateurs est de 25 m?/s.
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[ Décanteurs
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By-pass de 'eau nitrifiée vers le rejet Flux principal Flux by-pass

Figure 3.1 Mode de traitement de la file de traitement des eaux usées de la Station Seine Aval
avant la refonte.

Apres I’étape de clarification, I’enlévement des polluants azotés est réalisé par deux étages de
biofiltration successifs. Le premier étage est constitué de 84 biofiltres nitrifiants (Biostyr®,
Veolia) divisés en six lignes de traitement paralléles (appelées batterie A1, A2, B1, B2, C1 et
C2). Cet étage traite aussi les eaux de retour en téte issues de traitement des eaux sales produites
lors du lavage des biofiltres. Les eaux a traiter pour I’étage de nitrification se réunissent dans
le canal d’alimentation général de 1’étage et sont relevées en haut vers les canaux d’alimentation
des six batteries par les pompes installées dans chaque batterie (six pompes par batterie).
Chaque biofiltre contient un média fabriqué en polystyréne (diamétre 4 mm), sur une hauteur
de 3,5 métres et une surface de 173 m?. Le débit de pointe maximum de cet étage est de 50,4
m?/s (SIAAP, 2016). Pour réaliser la nitrification, les biofiltres sont aérés pendant le traitement
par 15 surpresseurs centrifuges divisés en trois unités d’aération. Chaque unité alimente donc
deux batteries de traitement. Les informations sur le pompage de 1’eau vers les biofiltres et les
surpresseurs d’aération utilisés pour 1’étage de nitrification peuvent étre trouvées

respectivement aux Tableaux A1.1 et A1.2 dans I’ Annexe 1.

Le deuxiéme étage de biofiltration est un étage de post-dénitrification qui contient une batterie
de 12 biofiltres Biofor® (Degrémont Technologies) et une batterie de 18 biofiltres Biostyr®
(Veolia). Chaque biofiltre Biofor® contient un lit de média filtrant d’une hauteur de 3 m et d’une
surface de 147 m?. Ce média est fabriqué en billes de silico-aluminates (argile) d’un diamétre
de 4,5 mm. Les dimensions des biofiltres Biostyr® de cet étage sont identiques a celles de ’étage
de nitrification, a I’exception du diameétre de média qui est légerement plus élevé (4,5 mm).
Comme [D’affluent de cet étage contient trés peu de DCO biodégradable, pour réaliser la
dénitrification, du méthanol est inject¢ comme source de carbone exogeéne a cette fin.
L’injection d’acide phosphorique peut aussi étre effectuée en téte de ces deux batteries afin
d’assurer les besoins de phosphore pour la croissance bactérienne a [’é¢tage de post-

dénitrification.

En temps de pluie, il est possible d’envoyer une partie de I’eau prétraitée directement vers les

clarificateurs en contournant les bassins biologiques. Il est aussi possible d’envoyer le mélange
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de I’eau prétraitée et I’eau en sortie des décanteurs secondaires directement vers la nitrification
en contournant les clarificateurs (voir Figure 3.1). Ces changements de la configuration de

traitement permettent d’augmenter la capacité de traitement et de renforcer le traitement de

particules en temps de pluie.
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3.1.2. Fonctionnement actuel

a. Ddfinition des débits de réé&ence pour la file de traitement des eaux

Trois débits de référence ont été considérés en entrée de la station Seine Aval afin de
dimensionner les étapes de traitement des eaux dans le cadre des études de conception du projet

de refonte (SIAAP, 2016).
- Le débit minimum

Le cas de débit minimum considéré par le projet BioSAV est de 893 000 m3/j (10,3 m?/s). Cette
valeur est trouvée dans le document de note justificative process du projet BioSAV qui est

utilisée pour déterminer des temps de séjour des procédés (SIAAP, 2012).
- Le débit moyen annuel

Le débit moyen journalier défini pour la file de traitement des eaux de la station Seine Aval est
de 1 210 000 m*/j (14 m?/s). En prenant en compte un débit supplémentaire de 240 000 m?/j
(2,8 m*/s) pendant deux mois de I’année a cause de I’arrét ou la maintenance des autres stations

du SIAAP. Le débit moyen annuel devient donc 1 250 000 m*/j (14,5 m%/s).
- Le débit maximum

Le débit maximum considéré est de 2 300 000 m?/j (26,6 m?/s) qui correspond au débit de
référence (défini par le Service de la Navigation de la Seine) en dessous duquel les rejets de la

station Seine Aval doivent respecter les exigences de rejet imposées par la réglementation.
b. Configuration de traitement

La Figure 3.2 montre la configuration de traitement actuelle de la file de traitement des eaux de
la station Seine Aval, qui correspond a la configuration envisagée lors de la conception du projet
BioSAV. Comme c¢’était déja le cas avant la modernisation de la station, 1’eau prétraitée est
d’abord décantée par les 20 décanteurs primaires conventionnels. Ensuite, 1’eau en sortie des
décanteurs est traitée par deux filiéres de traitement placées en paralléle : la filiere BRM et la
filiére biofiltration. Parmi les 20 décanteurs, quatre (capacité totale : 7,8 m3/s) servent
principalement pour la filiére BRM, tandis que le reste alimente plutét la filiere biofiltration.
En cas de besoin, il est possible de contourner une partie de 1’eau prétraitée mais non-décantée
(2 m®/s au maximum) vers la filicre BRM afin d’augmenter la charge en carbone pour les
réacteurs biologiques et donc optimiser la dénitrification et éventuellement la déphosphatation
biologique dans les zones anoxie et anaérobie de la filiére (voir la section de fonctionnement

de la filiecre BRM).
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By-pass de |'eau prétraitée

Flux principal — Flux recirculation Eaux prétraitées
° ° vers les BRM
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[ Clarificateurs J
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Figure 3.2 Mode de traitement global de la file de traitement des eaux usées de la Station Seine
Aval apres les travaux du projet BioSAV. Blocs en bleu : procédés installés pendant le projet BioSAV.
Blocs en blanc : procedes préexistants avant BIoSAV.

- Fonctionnement de la filiere BRM

Le débit instantané pour la filiere BRM est défini en fonction du débit entrant de la Station
Seine Aval. Il peut varier de 1 2 4 m*/s (voir Tableau 3.1). 1l est & noter que le débit maximum
de 4 m?/s est limité a 13 heures par période de 24 heures afin de respecter le flux maximal pour
la filiere BRM.

Tableau 3.1 Consignes de débit instantané pour la filiere BRM en fonction de débit entrant sur la
station Seine Aval (SIAAP, 2016).

Débit entrant sur Seine Aval (Qsav) Consigne débit filiée BRM

Qsav< 7 m¥s 1mds

7 m3/s < Qsav < 10 m¥/s 1,5 m¥s

10 m3/s < Qsav < 14 m¥/s 2md/s

14 m¥s < Qsav < 18 m*/s 2,5 mds

18 m¥s < Qsav< 21 m¥/s 3md/s

21 m3/s < Qsav < 25 m¥/s 3,5md/s
25 m®/s < Qsav 4 m3/s

Les eaux envoyées a la filiere BRM sont d’abord tamisées par 12 tamis de 1 mm pour réduire
I’accumulation de filasses dans les membranes situées en aval. Elles sont ensuite distribuées
uniformément sur 2 lignes de 3 réacteurs de traitement biologique en paralléle, chacune reliée
avec 14 cuves de membranes qui servent a séparer 1’eau épurée et les boues biologiques (voir

Figure 3.3a). L’eau en sortie des cuves de filtration membranaire est soit envoyée au rejet global
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de la station, soit réutilisée comme eau industrielle sur place (I’eau de lavage pour les tamis).

Chaque réacteur biologique de la filiere BRM est constitué de 4 zones successives possédant
un volume total de 19 573 m? (voir Figure 3.3b) : la zone pré-anoxie (dénitrification, 373 m?),
la zone anaérobie (déphosphatation biologique, 4 400 m?), la zone anoxie (dénitrification, 6 000
m?) et la zone aérée (traitement du carbone, nitrification et déphosphatation biologique, 8 800
m?). Pendant le traitement, les liqueurs mixtes sont recirculées de la zone anoxie vers la zone
pré-anoxie (environ 130% du débit d’entrée du réacteur) et de la zone aérée vers la zone anoxie
(environ 240% du débit d’entrée du réacteur). Une partie des boues biologiques séparées par
les membranes est recirculée a la zone aérobie (environ 400% du débit d’entrée du réacteur).
Pour compléter la déphosphatation, chaque réacteur est équipé de deux points d’injection de
chlorure ferrique (FeCls) pour enlever les phosphores par la voie physico-chimique en plus de
la voie biologique. Le premier point d’injection est installé en sortie de la zone anaérobie et
effectue un dosage continu, tandis que le deuxiéme se situe a la fin de la zone aérée pour réaliser

un ajout supplémentaire en cas de besoin d’affinage de la concentration de phosphore en sortie.

Chaque cuve de filtration membranaire contient 480 modules membranaires (Zeeweed®, GE)
possédant une surface totale de filtration de 16 512 m?. Les membranes sont fabriquées en poly-
fluorure de vinylidéne (Polyninylidene fluoride en anglais, PVDF), et posseédent une taille des

pores de 0,04 um de diameétre.
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Figure 3.3 Fonctionnement détaillé de la filiere BRM actuelle. a. La filiere globale. b. Un des six
réacteurs biologiques relié aux cuves membrane.
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- Fonctionnement de la filiére biofiltration

Le fonctionnement détaillé de la filiére biofiltration est résumé a la Figure 3.4. Apres la
décantation primaire, une partie de 1’eau décantée alimentant la filiére biofiltration est d’abord
traitée par les neuf clarificateurs Actiflo® qui étaient placés en aval des quatre files de boues
activées avant la refonte (voir Figure 3.1).

Effluent des
décanteurs classiques

—— Flux recirculation

mmmm) Retour en téte

By-pass de I'eau décantée
vers la pré-dénitrification

[ 9 Clarificateurs ] .
Flux principal
—) By-pass de 'eau décantée Flux by-pass
1 vers la nitrification R I
[. @53 Biofiltres ] Injection réactifs
pré-dénitrifiants p— ® Injection H,PO,
® Injection méthanol
@® 34 Biofiltres
nitrifiants ® Aération
]
Recirculation de
I'eau nitrifiée ® @12 Biofiltres By-pass de l'eau nitrifiée
post-dénitrifiants vers le rejet

Rejet
Figure 3.4 Fonctionnement détaillé de la filiere biofiltration actuelle. Blocs en bleu : procédés
installés pendant le projet BioSAV. Blocs en blanc : procédés préexistants avant BioSAV.
L’eau décantée non-traitée par les clarificateurs est pompée directement vers le procédé de
biofiltration en trois étages. Considérant la capacité de traitement des clarificateurs (25 m?/s) et
de pompage du by-pass (22 m’/s), le débit maximum d’eau décantée envoyée vers les trois
étages de la biofiltration est de 47 m?/s. Les informations techniques détaillées pour les pompes

de bypass de I’eau décantée peuvent étre trouvées dans le Tableau A1.3 dans I’ Annexe 1.

Les eaux en sortie des clarificateurs et I’eau décantée by-passée se réunissent dans le canal
d’alimentation de la pré-dénitrification et sont traitées ensuite par les trois étages de
biofiltration : pré-dénitrification, nitrification et post-dénitrification. La pré-dénitrification vise
a éliminer les nitrates et nitrites présents dans 1’eau nitrifiée recirculée en utilisant les matieres
organiques dans I’eau décantée et le méthanol injecté. Cet étage consiste en 58 biofiltres
(Biostyr®, Veolia) divisés en trois lignes de traitement (appelées batterie A, B et C). Les
batteries A et B ont été construites dans le cadre du projet BioSAV et possédent chacune 20
biofiltres, tandis que la batterie C consiste de 18 biofiltres anciennement affectés a la post-
dénitrification. Ces trois batteries peuvent traiter jusqu’a 31,2 m¥/s, correspondant a une vitesse
de filtration maximale de 12 m/h sur 54 biofiltres en fonctionnement. On considére qu’il y a
quatre biofiltres qui ne sont pas en service. Ils sont considérés soit en lavage pour enlever le

biofilm en excés (trois biofiltres), soit en maintenance pour réparer des ouvrages ou des
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équipements (un biofiltre). Lorsque le débit d’eau décantée dépasse la capacité de traitement
de la pré-dénitrification, des déversoirs installés dans le canal d’alimentation permettent de faire
passer le surplus de débit vers le canal de sortie de cet étage. Les eaux contournées sont ainsi

envoyées directement a 1’étage de nitrification (voir Figure 3.4).

Le lit de média de chaque biofiltre posseéde une hauteur de 3,5 m et une surface de 173 m% Le
média utilisé sont les billes de polystyréne qui ont un diameétre de 4,5 mm. Pendant le traitement,
I’eau décantée et I’eau nitrifiée recirculée sont d’abord pompées par les systemes de pompage
de chaque batterie et ensuite mélangées par des planchers perforés (cas des batteries A et B) ou
par un mur vertical muni de trous (cas de la batterie C), dans les deux cas situés dans les canaux
entre 1’arrivée des deux effluents et les biofiltres eux-mémes. Les informations des pompes
pour relever I’eau décantée et 1’eau nitrifiée sont résumées au Tableau A1.4 de I’Annexe 1. Le
taux de recirculation de ’eau nitrifiée se situe normalement entre 30% et 80% du débit d’eau
décantée alimentant la biofiltration. Lorsque le débit d’eau décantée est éleve, les opérateurs de
la station peuvent diminuer ce taux en fonction de la capacité hydraulique maximale de I’étage
de pré-dénitrification. En plus de 1’eau décantée et 1’eau nitrifiée, 1’étage de pré-dénitrification
traite aussi I’effluent issu de 1’unité de traitement des jus venant de 1’hygiénisation thermique
des boues, les eaux de retour de 1’épaississement des boues (centrifugation et épaississeurs
lamellaires) et les eaux issues du traitement des eaux de lavage des biofiltres pré-dénitrifiants.
Ceci représente au total environ 10% de 1’eau envoyée vers la pré-dénitrification. Ces retours
en téte sont injectés soit en amont du pompage de 1’eau décantée dans le carneau d’alimentation
de la pré-dénitrification, soit directement dans la batterie C. En plus du méthanol, de I’acide
phosphorique peut aussi étre injecté en téte de la pré-dénitrification. Cet ajout vise a couvrir les
besoins de phosphate pour le traitement biologique par la biofiltration en particulier pour la

nitrification et la post-dénitrification.

L’eau pré-dénitrifiée et ’eau by-passée du canal d’alimentation de la pré-dénitrification sont
pompées et traitées par I’étage de nitrification préexistant avant le projet BioSAV (voir section
3.1.1.). Hormis quelques exceptions, son fonctionnement actuel est resté similaire a celui avant
la refonte. L’eau en sortie de I’étage de nitrification peut étre recirculée vers 1’étage de pré-
dénitrification et s’écouler gravitairement vers 1’étage de post-dénitrification. Lorsque le débit
de DI’eau nitrifiée non-recirculée dépasse la capacité de traitement des biofiltres post-
dénitrifiants, la partie dépassée sera envoyée directement vers le rejet de la station en

contournant le traitement de post-dénitrification (voir Figure 3.4).

L’eau nitrifiée arrivant a I’étage de post-dénitrification est traitée par la batterie de 12 biofiltres
Biofor® préexistant avant la refonte et présentée a la section 3.1.1. La capacité totale de

traitement prévue selon les études de conception du projet BioSAV est de 11,22 m¥/s avec 11
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biofiltres en fonctionnement (considérant 1 biofiltre en lavage). Comme le mode de traitement

avant la refonte, méthanol et H;PO4 sont ajoutés en téte de 1’étage de post-dénitrification.

Les informations techniques de ces trois étages de biofiltration sont résumées aux Tableaux

Al.5 dans I’Annexe 1.
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3.1.3. Fonctionnement a I’issue de la refonte prévu en 2022

Le fonctionnement de la file de traitement des eaux de la station prévu pour I’année 2022
présenté ici est basé sur les informations actuellement disponibles issues des documents de
conception et d’échange avec plusieurs agents du SIAAP. Il est probablement différent du
fonctionnement final qui sera réellement mis en ceuvre en 2022, mais il se base sur les
projections les plus récentes disponibles jusqu’a la fin du travail de simulation de cette these
(fin de I’année 2019). Ces projections sont avérées et suivies par les exploitants de la station
Seine Aval. En 2022, le débit journalier de référence de la station ne devrait pas étre modifié
(2300000 m®/j soit 26,6 m?/s). La configuration de la file de traitement des eaux doit

normalement varier en fonction du débit d’eau a traiter en entrée de la station.
a. Configuration de traitement prévu en cas de débit normal (Débit < 30 m?/s)

La configuration de traitement prévue en cas de débit normal est illustrée par la Figure 3.5. Par
rapport a la configuration actuelle, de nouveaux décanteurs lamellaires physico-chimiques
(type de technologie de décanteur encore inconnu) remplaceront les décanteurs conventionnels
(voir le bloc en orange dans la Figure 3.5). Il y aura 20 nouveaux décanteurs parmi lesquels 15
serviront principalement pour alimenter la filiére biofiltration avec une capacité totale de 26
m?/s. Les 5 décanteurs restant traiteront les eaux pour la filiére BRM avec une capacité totale
de 4 m*/s. Des réactifs (coagulant et polymére de nature exacte encore inconnue) seront injectés
dans les décanteurs pour la filiere biofiltration pendant le traitement, tandis que I’utilisation des
réactifs pour les 5 décanteurs en téte de la filicre BRM sera optionnelle. De plus, les
clarificateurs actuellement utilisés en téte de la filiere biofiltration serviront plutét comme
clarificateurs tertiaires (voir le bloc en gris dans la Figure 3.5) pour réaliser principalement la
déphosphatation par la voie physico-chimique aprés les trois étages de biofiltration. Cette
déphosphatation tertiaire est réalisée de manicre alternative en fonction de la capacité
hydraulique des clarificateurs. Les modes de traitement actuellement utilisés pour le reste de la
filiere biofiltration ainsi que la filiecre BRM devraient étre conservés en 2022. La Figure 3.6
montre le mode de fonctionnement en détails de la filiere biofiltration en cas de débit normal.
Les informations sur le pompage de 1’eau décantée vers ces deux filiéres ainsi que le pompage

de I’eau dénitrifiée vers la clarification tertiaire sont actuellement inconnues.
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Figure 3.5 Mode de traitement global du traitement des eaux usées de la station Seine Aval en cas
de débit normal prévu en 2022 (Débit < 30 m3/s). Blocs en bleu . procédés installés pendant le
projet BioSAV. Blocs en blanc . procédés préexistants avant BioSAV. Blocs en orange : Nouveaux
décanteurs primaires (mis en route prévus en 2022). Blocs en gris : Clarificateurs préexistants avant
BioSAV en mode tertiaire.
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Figure 3.6 Mode de traitement en détails de la filiere biofiltration prévu en 2022 (Cas de débit
normal). Blocs en bleu : procedes installés pendant le projet BioSAV. Blocs en blanc : procédés
préexistants avant BioSAV. Blocs en orange . Nouveaux décanteurs primaires (mis en route prévus
en 2022). Blocs en gris . Clarificateurs préexistants avant BIoSAV en mode tertiaire.
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b. Mode de traitement préu en temps de pluie (Déit > 30 m¥/s)

Lorsque le débit a traiter par la file de traitement des eaux usées dépasse 30 m’/s, les
clarificateurs tertiaires seront utilisés comme décanteurs primaires et travailleront en parall¢le
avec les nouveaux décanteurs lamellaires physico-chimiques afin d’augmenter la capacité totale
du traitement primaire jusqu’a 55 m>/s (voir Figure 3.7).
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Figure 3.7 Mode de traitement global du traitement des eaux usées de la station Seine Aval en
temps de pluie prévu en 2022 (Débit >30 m’/s). Blocs en bleu : procédés installés pendant le projet
BioSAV. Blocs en blanc . procédés préexistants avant BioSAV. Blocs en orange . Nouveaux

décanteurs primaires (mis en route prévus en 2022). Blocs en gris : Clarificateurs préexistants avant
BioSAV en mode primaire.

Les eaux traitées par les clarificateurs en mode primaire seront envoyées vers les trois étages
de biofiltration. Au besoin et lors de débits tres élevés, tous les nouveaux décanteurs pourront
traiter les eaux avec injection de réactifs avant de les envoyer vers la filiére biofiltration. La
filicre BRM sera donc alimentée uniquement par les eaux prétraitées, avec un débit maximal
de 2 m?/s. Ce débit est décidé pour éviter la surcharge du traitement par tamisage de la filiére
BRM. Dans ce cas-ci, la capacité totale de la file de traitement de 1’eau de la station Seine Aval
atteindra 57 m*/s (55 m*/s+2 m?/s). En fonction de la capacité de traitement des trois étages de
biofiltration, il sera possible de rejeter directement une partie de I’eau décantée vers la Seine.
Le mode de traitement des trois étages de biofiltration et de la filiére de BRM en temps de pluie
sera identique a celui en cas de débit normal. Cependant, le taux de recirculation de I’eau
nitrifiée en sortie de I’étage de nitrification sera probablement diminué jusqu’a 0% a cause du
fort débit de I’eau décantée en entrée de la filiere biofiltration. La Figure 3.8 illustre le mode

de traitement en détails de la filiere biofiltration en cas de temps de pluie.
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Figure 3.8 Mode de traitement en détails de la filiere biofiltration prévu en 2022 (en temps de
plure). Blocs en bleu . procédés installés pendant le projet BioSAV. Blocs en blanc . procédeés
préexistants avant BIoSAV. Bloc en orange : Nouveaux décanteurs primaires (Imis en route prévus
en 2022). Bloc en gris : Clarificateurs préexistants avant BioSAV en mode primaire.
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3.2.Strat&gie de modd@isation de la filiere biofiltration par rapport aux phases de
la refonte de la station Seine Aval

Tel que mentionné dans le Chapitre 1, la modélisation de la filiére biofiltration globale en 2022
consiste en deux €tapes successives : la modélisation des procédés individuels dans la filiére
biofiltration et la construction du modg¢le filiére a partir des modeles procédés individuels. Pour
réaliser ces deux étapes, les informations des procédés (dimensions, opération et commande)
ainsi que les données d’exploitations sont nécessaires pour réaliser la modélisation et la
procédure de calibration-validation des mode¢les. Cependant, comme la refonte de la station
Seine Aval n’est pas encore finie, certaines informations et données des procédés de la filiére a
modéliser ne sont pas encore disponibles ou accessibles. Pour surmonter ces contraintes, une
stratégie de modélisation en deux temps a ¢été développée pour réaliser ce travail de

modélisation.
3.2.1. Strategie de la moddisation des procé&lé individuels de la filiere
biofiltration

Pour étre représentatif de la station Seine Aval en 2022, le modele filiere biofiltration a
construire doit inclure les nouveaux décanteurs lamellaires physico-chimiques primaires (pour
la filiére biofiltration), les trois étages de biofiltration et les clarificateurs tertiaires (en mode
tertiaire et primaire) (voir la Figure 3.6 et la Figure 3.8). Comme les décanteurs primaires et les
clarificateurs tertiaires sont prévus d’étre mis en route en 2022, il n’y pas de données
d’exploitation disponibles pour réaliser la modélisation. Parmi les trois unités de biofiltration,
selon les échanges avec les agents du SIAAP de la station Seine Aval dans le cadre de la these,
la pré-dénitrification qui a ét€ mise en route en 2017 a des soucis de représentativité de mesure
sur la performance de traitement causés par les sondes et les préleveurs installés, tandis que la
post-dénitrification est en réparation pour résoudre des problémes de colmatage. Afin d’éviter
de perdre du temps pour attendre les données représentatives du fonctionnement des procédés
qui sont en cours de rodage ou en construction, il faut d’abord chercher de construire les
modeles sur des procédés similaires ailleurs au SIAAP et ensuite les adapter (ou ré-calibrer si
nécessaire) a ceux de la station Seine Aval lorsque les données et informations des procédés
sont disponibles. Une stratégie de modélisation par rapport & I’avancement de la refonte de la
station Seine Aval et les états actuels des procédés a donc été proposée en début de these. Elle
a défini "ordre de modélisation des procédés individuels dans la filiére et a identifi¢ les

procédés similaires a modéliser exploités dans d’autres stations du SIAAP (voir Tableau 3.2).
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Tableau 3.2 Ordre de modélisation pour les procédés individuels de la filiere biofiltration et stations
correspondantes dont proviennent les données utilisées pour la calibration et validation.

Ordre de moddisation Proc&lé& amoddiser Stations avec procédés installé&s
1 Nitrification Station Seine Aval (SAV)
2 Post-dénitrification Station Seine Centre (SEC)
3 Prédénitrification Station Seine Grésillons (SEG)
4 Dé&antation primaire Station Seine Centre (SEC)
5 Clarification tertiaire Station Seine Amont (SAM)

La modélisation des procédés individuels commence par la construction du modé¢le pour 1’étage
de nitrification, directement sur le procédé installé a la station Seine Aval. Mis a part I’ajout de
la recirculation de 1’eau nitrifiée vers la pré-dénitrification aprés le traitement et I’augmentation
du débit de traitement a cause de cette recirculation, son mode de traitement en 2022 ne sera
pas différent de celui en place avant la refonte ou méme actuellement. De plus, beaucoup de
données mesurées sur la performance de traitement de ce procédé sont disponibles depuis
plusieurs années. Selon les données d’exploitation disponibles depuis la réalisation du projet
BioSAV, son fonctionnement correspond généralement a celui attendu pour 2022. De plus, la
calibration et la validation du modéle SimBio (Bernier et al., 2014b) ont été réalisées sur ce
procédé en se basant sur les données avant la réalisation des travaux du projet BioSAV. Ceci
permet donc de disposer d’une base de valeurs de parameétres de modéles déja partiellement
calibrées pour le travail de modélisation sur ce procédé. Pour ces raisons, la construction du
modele pour I’étage de la nitrification est réalisée directement sur le procédé lui-méme. Pour
réaliser les objectifs présentés dans le Chapitre 1 comme 1’évaluation des colts et des impacts
environnementaux, le modele développé est différent du modéle SimBio afin de prendre en
compte la prédiction de la consommation d’énergie et de la production/dégradation biologique
du N>O pendant le traitement. Dans ce cas-ci, un travail de calibration-validation du modele
doit étre réalisé. D’ailleurs, la performance du modéle doit aussi étre validée sur des données

plus récentes apres les travaux du projet BioSAV.

De maniére similaire a I’étage de nitrification, le mode de traitement actuel de 1’étage de post-
dénitrification des 12 biofiltres Biofor® de la station Seine Aval sera conservé en 2022.
Cependant, tel que mentionné précédemment ce procédé a eu certains problémes de colmatage
excessif ces derniéres années. Les biofiltres de cet étage sont donc souvent a 1’arrét pour
maintenance ou fonctionnent en tant que filtre passant (filtre alimenté en eau mais pas en
méthanol). Malheureusement, les informations sur le nombre de filtres passants ne sont pas
enregistrées dans la base de données de la station. Les réparations pour régler ce probléme de

colmatage étaient en cours lors de la these et étaient prévus se terminer en 2019. Donc, les
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données du fonctionnement pour cet étage ne sont pas jugées représentatives par rapport au
fonctionnement normal attendu pour le procédé. Pour cette raison, la modélisation de 1’étage
de post-dénitrification est plutdt réalisée sur le procéd¢ installé a la station Seine Centre. Celui-
ci est aussi constitué de biofiltres Biofor®. Ces derniers ont une hauteur de média (diamétre 3
mm) de 2,9 m, avec une surface de 104 m? (voir Tableau A1.6 dans 1’ Annexe 1). Le procédé de
post-dénitrification de la station Seine Centre a également été simulé par le modéle SimBio lors
de travaux antérieurs (Bernier et al., 2014a). Une modification des dimensions du lit de média
dans le mod¢le de post-dénitrification calibré sur la station Seine Centre devra étre faite pour
I’adapter ensuite a la station Seine Aval. Eventuellement, une recalibration mineure des
parametres du modéle pourrait étre nécessaire apres la finalisation des travaux de réhabilitation

des 12 biofiltres de la station Seine Aval.

Les 58 biofiltres pré-dénitrifiants de type Biostyr® ont été mis en route au mois de février 2017.
Cependant, tel que présenté précédemment, a cause de problémes des sondes et des préleveurs
installés dans 1’étage, certaines données d’exploitation actuellement disponibles ne sont pas
représentatives pour le fonctionnement de la pré-dénitrification et donc ne peuvent pas étre
utilisées pour construire le modele. Pour cette raison, la modélisation de ce procédé est réalisée
sur celui installé a la station Seine Grésillons (SEG). Celui-ci contient 12 biofiltres pré-
dénitrifiants de type Biostyr®. Les dimensions du lit de média ainsi que le diamétre des billes
de polystyréne utilisées par les biofiltres de ces deux procédés sont identiques (voir le Tableau
Al1.7 dans I’Annexe 1). Cependant, le procédé sur Seine Grésillons (SEG) n’inclut pas
d’injection d’une source de carbone exogéne (méthanol ou autre). Les caractéristiques
biologiques (vitesse de dénitrification et rendements bactériens) de ce procédé sont
probablement quelque peu différentes par rapport a celles du procédé installé de la station Seine
Aval. Tout comme pour la post-dénitrification, il est probable qu’une 1égére recalibration soit
nécessaire pour le modéle pré-dénitrification aprés qu’une base de données représentatives du
fonctionnement "normal" de I’étage de pré-dénitrification de la station Seine Aval soit
disponible. Comme ce procédé n’a jamais été modélis¢ par le SIAAP, il faut donc prendre du
temps pour échanger avec les agents de la station Seine Grésillons afin de mieux connaitre le
fonctionnement du procédé et récolter les données d’exploitations et les informations de
procédé pour la calibration du modéle. Ces travaux sont considérés d’étre réalisés en parallele
de la modélisation de 1’¢tage de nitrification et de post-dénitrification. Pour cette raison, le
travail de modélisation de la pré-dénitrification a été réalisée apres la construction du modele

en post-dénitrification.
Le travail de modélisation de ces trois étages de biofiltration fait I’objet du Chapitre 4.

L’étape suivante de la stratégie de modélisation consiste a construire le modéle pour les
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nouveaux décanteurs lamellaires physico-chimiques primaires. Les travaux de conception
¢taient en phase d’appel d’offre lors de 1’¢laboration de la stratégie de la modélisation des
procédés. Comme il n’y a a ce jour aucune donnée d’exploitation disponible sur le
fonctionnement du procédé et que les détails techniques précis sur les dimensions et la nature
des réactifs a utiliser sont encore peu nombreuses, le modéle de décantation primaire a d’abord
été construit sur les décanteurs lamellaires physico-chimiques (Densadeg®, Degrémont
Technologies) de la station Seine Centre. La raison de ce choix est que le modéle SimDec
(Bernier et al., 2016), qui illustre le fonctionnement de décanteur lamellaire physico-chimique,
a été construit en se basant sur cet ouvrage et calibré sur les données d’exploitations long-terme
collectées de la station (années 2000-2008). Les informations techniques principales sur les
décanteurs Densadeg® de la station Seine Grésillons peuvent étre trouvées au Tableau A1.8

dans I’Annexe 1.

Les clarificateurs tertiaires sont modélisés en derniére étape. Les informations techniques sur
les neuf clarificateurs Actiflo® peuvent étre trouvées dans le tableau A1.9 dans I’Annexe 1.
Comme ces clarificateurs n’ont quasiment jamais été utilisés en traitement tertiaire dans le
passé, les clarificateurs tertiaires de type Actiflo® dans la station Seine Amont (SAM, appelée
aussi Seine Valenton) ont été choisis pour construire le modéle. Le dimensionnement des
clarificateurs dans ces deux stations est identique. Considérant que le dosage de FeCl; utilisé et
les caractéristiques de 1’affluent des clarificateurs de la station Seine Aval seront probablement
différents de ceux de la station Seine Amont, un léger ajustement des paramétres du modéle

développé pourra étre nécessaire.

Le travail de modélisation de ces deux procédés de traitement physico-chimique est présenté

en détails au Chapitre 5.
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3.2.2. Strategie de construction du modée filiere globale

La construction du mode¢le filiére globale consistera en un assemblage des modeles procédés
individuels en faisant des liens entre eux selon les configurations du traitement prévues en 2022.
Comme chaque modéle individuel représente la performance de procédé d’un seul décanteur
ou biofiltre et qu’un nombre variable de réacteurs interagissent dans la filiére biofiltration, une
adaptation doit étre réalisée afin de maintenir le bilan de débit d’eau en entrée et en sortie de
chaque procédé modélisé. De plus, considérant que le modéle sera utilisé pour prédire et
optimiser la performance de traitement de la station Seine Aval au complet, il doit prédire la
performance de la filiére sous différents scénarios d’entrée et d’optimisation proposés. Le
modele doit donc étre capable de réagir et de s’adapter de lui-méme aux variations d’affluent
(débit et concentration) et en fonction des consignes de traitement demandées en sortie de
chaque procédé, qui sera similaire aux comportements de la filiere de traitement réelle. Par
exemple, en réalité, le débit d’air injecté dans 1’étage de nitrification peut étre changé en
fonction de la charge d’ammonium en entrée de procédé et de la consigne de traitement imposée
par les exploitants. Pour cette raison, les régles de commande en vigueur pour chaque étape du
traitement de la station doivent étre intégrées dans le modele filiere. Cependant, comme la
refonte de la station n’est pas encore complétement finie, les informations précises sur certaines
régles de commande ne sont pas disponibles aujourd’hui surtout pour les ouvrages qui ne sont
pas encore mis en route (décanteurs primaires et clarificateurs tertiaires). De plus, considérant
la performance de traitement et 1’état d’ouvrage (maintenance et réparation), certaines régles
de commande imposées initialement pour les procédés existants (trois étages de biofiltration)
ne sont pas toujours suivies par les exploitants. Ces régles de commande doivent donc étre
modélisées en combinant des hypothéses réalistes et les régles utilisées actuellement sur des

procédés similaires ailleurs au SIAAP.

Apres avoir étudié le mode de traitement de la filiére biofiltration prévu en 2022 (voir Figure
3.6 et Figure 3.8), trois catégories de régles de commande a intégrer au mode¢le filiere ont été
identifiées. La premiere catégorie concerne la distribution et la répartition de I’eau entre les
procédés, incluant les bypass et les recirculations. La deuxiéme catégorie inclut les régles de
commande du nombre de réacteurs (décanteurs ou biofiltres) en service pour chaque procédé.
Ces regles permettent de premiérement respecter le bilan de débit d’eau pour chaque modele
de procédé. Deuxiémement, contrairement a d’autres procédés de traitement comme la boue
activée, les biofiltres peuvent facilement étre démarrés ou arrétés en fonction des besoins de
traitement. Dans ce cas-ci, une estimation du nombre de biofiltres en fonctionnement est
nécessaire pour reproduire correctement la performance de traitement de la filiére. Finalement,

tel que présenté précédemment, le mode de traitement (primaire ou tertiaire) en 2022 pour les
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clarificateurs préexistants est décidé en fonction du débit a I’entrée de la station. Pour bien
simuler la performance de traitement sous différentes configurations, une estimation du nombre
de décanteurs (clarificateurs) fonctionnant en traitement primaire et/ou tertiaire est aussi
nécessaire. La derniére catégorie concerne les régles d’ajout de réactif et d’aération (pour

1’étage de nitrification).

Le Tableau 3.3 résume les régles de commande considérées a étre intégrées dans le modele
filiere et le niveau de disponibilité des informations techniques nécessaires pour y arriver. Le
niveau 0 dans le tableau signifie qu’il n’y pas d’informations disponibles sur les régles de
commande qui sont ou seront réellement utilisées sur Seine Aval. Leur modélisation doit donc
étre basée sur une combinaison d’hypothéses basées sur les régles de commande utilisées
ailleurs au SIAAP. Le niveau 1 indique que les principes de commande sont illustrés dans les
manuels de procédé ou présentés brievement lors d’échanges avec les agents du SIAAP, mais
les équations en détails et les valeurs de paramétres correspondantes ne sont pas disponibles. Il
faut développer donc les équations de commande selon ces principes. Le niveau 2 correspond
a la situation ou les équations et les valeurs de paramétres pour les régles de commande sont

disponibles en détails et peuvent étre utilisées directement pour la modélisation.

Tel qu’indiqué au Tableau 3.3, les équations et parametres de command de 1’aération de la
nitrification sont disponibles (le niveau de la disponibilité d’information=2). L’intégration de
ces régles de commande est réalisée lors de la modélisation de 1’étage de nitrification (voir
Chapitre 4). La modélisation et 1’intégration des autres régles de commande est quant a elle

présentée en détails au Chapitre 6.
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Tableau 3.3 Regles de commade des procedes considérées pour la construction du modele filiere
et niveaux de disponibilité d'informations correspondants (détails fournis dans le texte).

Procal& Regles de commande considérées Unité I,D.'Spomb".'te
d’informations
Distribution de I’eau prétraitée entre
la filiée biofiltration et la filiere md/j 1
BRM
Dé&antation By-pass de ’eau prétraitée vers le mélj 0
primaire rejet
Nombre de dé&anteurs actifs - 0
Taux d’injection FeCls g/m?® 0
By-pass de I’eau décantee vers la o
i m>/j 1
nitrification
Recirculation de I’eau nitrifiée mé/j 1
Prédeitrification Nombre de biofiltres actifs - 1
Taux d’injection mé&hanol 0/gN-NOy 1
Taux d’injection HsPO4 g/m?® 1
Nombre de biofiltres actifs - 1
Nitrification
Débit d’air injecté Nmé/h 2
By-pass de I’eau nitrifiée vers la F
N e m>/j 1
clarification tertiaire
Post-deénitrification Taux d’injection méhanol g/gN-NOy 1
Taux d’injection HsPO4 g/m?® 1
By-pass de I’eau _denltrlﬁee vers le mdj 0
rejet
Mode de fonctionnement primaire ou 1
Clarification tertiaire )
tertiaire - .
Nombre de clarificateurs actifs - 0
Taux d’injection FeCls g/m?® 0
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Chapitre 4 Modélisation des procédés de biofiltration

Ce chapitre qui est fractionné en six parties, présente en détails le travail de modélisation des
procédés de biofiltration (pré-dénitrification, nitrification et post-dénitrification) réalisé dans le
cadre de cette thése. La premicre partie illustre les étapes principales de la construction, la
calibration et la validation du mode¢le de biofiltration. La deuxieme partie décrit en détail la
construction du mode¢le de biofiltration a partir du modele SimBio (Bernier ef al., 2014b). Les
trois parties suivantes présentent chacune la méthode et les résultats de la calibration-validation
d’un procédé de biofiltration selon I’ordre de modélisation présentée dans le Chapitre 3 :
nitrification, post-dénitrification et pré-dénitrification. La derni¢re partiec apporte les
conclusions ainsi que les perspectives sur le travail de modélisation réalisé et le modele de

biofiltration développé.

4.1. Etapes principales de moddisation des procé&lé de biofiltration

La Figure 4.1 illustre la procédure générale de modélisation des procédés de biofiltration
employée dans le cadre de ce travail. Tel que présenté au Chapitre 3, seule la modélisation de
la nitrification est réalisée directement sur 1’étage de la station Seine Aval. Les travaux sur la
post-dénitrification et la pré-dénitrification sont réalisés sur 1’étage correspondant de la station
Seine Centre et celui de la station Seine Grésillons, respectivement. La premicre étape de
modélisation concerne le choix du modéle de biofiltration et son implantation dans le logiciel
WEST® (DHI, Hosholm, Danemark). Dans ce cas-ci, le modéle de biofiltration développé par
Bernier et al. (2014b) a été choisi comme modéle de base. Les raisons derriére le choix de ce
modele sont que premiérement, les phénomenes principaux impliqués dans la biofiltration
(transport des composants, systéme de biofilm, cycle de lavage, etc.) sont pris en compte par
ce modele. Deuxiémement, comme ce qui a déja indiqué dans le Chapitre 3, ce mod¢le a déja
¢été calibré et validé dans le passé sur les performances de traitement de 1’étage de nitrification
de la station Seine Aval et 1’étage de post-dénitrification de la station Seine Centre.
Troisiémement, le concept de modélisation appliqué par Bernier (2014), qui décrit le biofiltre
en plusieurs réacteurs homogenes en série et divise le biofilm en couches homogenes (voir la
présentation du mod¢le SimBio dans la section suivante), est la fagon courante utilisée par les
professionnels de 1’eau pour modéliser le traitement a culture fixée (Wanner et al., 2006;
Rittmann et al., 2018). En plus de cette fagon de modélisation, il est aussi possible de décrire
le mouvement des composants dans le biofiltre de maniére continue sans segmentation du
biofiltre, a I’aide des équations aux dérivées partielles (Bourrel et al., 2000; Torres Zuiiiga et
al.,2012). Cependant, ces équations sont difficiles a résoudre par les simulateurs ordinaires. De
plus, les modéles de biofiltration développés sous cette fagon de modélisation simplifient

beaucoup la description du systéme de biofilm et ne prend pas en compte le cycle de lavage
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pour les biofiltres.

Le mode¢le SimBio est d’abord programmé dans le logiciel WEST® avec des modifications et
améliorations au niveau de D’activité biologique et de la description des phénomeénes de
déplacement des composants solubles et particulaires. De plus, considérant les objectifs de
modélisation présentés dans le Chapitre 1, certains concepts comme la production et I’émission
de N>O ainsi que D’évaluation de la consommation d’énergie durant le traitement par

biofiltration sont intégrés dans le modele.

Procédure de modélisation ——> Procédure de calibration et validation
1. Choix et implantation dans WEST® du (a) Collecte et correction des données de fonctionnement du
modeéle de biofiltration sélectionné procédé et choix d'une période de calibration et validation
‘ ‘ (b) Choix des variables de sortie a calibrer
2. Modification et amélioration du modéle — “ - —
sélectionné (c) Sélection des paramétres a ajuster
par analyse de sensibilité globale

\

3. Calibration et validation du modéle en
nitrification

‘ (d) Ajustement des paramétres par simulations Monte-Carlo |4

‘ (e) Comparaison des résultats de simulation avec les observations |

3 L 4 Non
(f) Evaluation (ME, MAE, RMSE) ———
0K

4, Calibration et validation du modéle en ‘
post-dénitrification (g) Validation du modele |

‘ Non
‘ (h) Evaluation (ME, MAE, RMSE, Coefficient de Janus) e
5. Calibration et validation du modéle en L ‘ OK
pré-dénitrification ‘ (i) Modeéle validé I

Figure 4.1 Procédure générale de modélisation et de calibration-validation du modeéle pour les
trois etages de biofiltration.

Le modele développé a été ensuite calibré et validé successivement pour les trois étages de
biofiltration selon 1’ordre de modélisation présentée dans le Chapitre 3 : nitrification, post-
dénitrification et pré-dénitrification. La procédure de calibration-validation du modele de
chaque procédé commence par la collecte et la correction des données de fonctionnement du
procédé et le choix des périodes de calibration-validation. Ensuite, les variables en sortie a
calibrer sont définies selon les objectifs de modélisation comme la prédiction de la performance
de traitement et I’évaluation des impacts environnementaux.

Vue que le modéle développé relativement complexe (nombre de paramétres et temps de
simulation), les paramétres a ajuster sont identifiés par la réalisation d’une analyse de sensibilité
globale par simulation Monte-Carlo (Dochain et Vanrolleghem, 2001; Sin ef al., 2011). Selon
les résultats de I’analyse, les paramétres a ajuster identifiés sont regroupés en fonction de leurs
influences sur les variables en sortie a calibrer (Mannina ef al., 2011). Pour accélérer le calage
des paramétres, de simulation Monte-Carlo est utilisée encore une fois afin de réaliser un
ajustement semi-automatique des valeurs de paramétres (Sin er al., 2008b). Trois scores

statistiques : 1’erreur moyenne (mean error, ME), I’erreur moyenne absolue (mean absolute
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error, MAE) et la racine de I’erreur quadratique moyenne (root mean squared error, RMSE)
(voir équations Eq 4.1 a 4.3) sont utilisés pour évaluer la performance de prédiction du modéle

(Hauduc et al., 2015b).
1

Eq4.1 ME = - 3i21(P; = 0)
Eq 4.2 MAE =~ 1P — 0]
1
Eq4.3 RMSE = \/;Z;Ll(Pi —0)?
ou

n est le nombre d’observations.

P; est le résultat de prédiction au pas de temps i.

O; est I’observation au pas de temps i.

Si les résultats de calibration obtenus sont satisfaisants, le modéle calibré doit étre validé sur le
jeu de données issu de la période de validation précédemment choisie. Les trois scores
statistiques utilisés en calibration sont également calculés ici pour évaluer la performance de
prédiction du modele pour la période de validation. De plus, le coefficient de Janus, qui permet
de comparer quantitativement la performance de prédiction du modéle de la période de
validation et de calibration est aussi calculé (voir Eq 4.4) (Rieger et al., 2012). Si les résultats
de validation ne sont pas satisfaisants, les paramétres doivent &tre réajustés et retestés avec les
jeux de données de calibration et de validation précédemment utilisées afin d’améliorer la
performance de prédiction du modele. Apres 1'réajustement des parametres, Une étape de

revalidation du modele doit également étre réalisé sur un nouveau jeu de données.

: Zn_val( )2
Pyali—Ovali
n_Val i=1 val,l val,l

Eq4.4 Coefficient de Janus =
1 n_cal 2
\[n_calzi=1 (Pcal,i_ocal,i)
ou
n_val et n_cal sont les nombres d’observations pour la période de validation et de calibration,
respectivement.

Pyaii et Peali sont les résultats de prédiction au pas de temps i pour la période de validation et de
calibration, respectivement.
Ovaii et Ocali sont les observations au pas de temps i pour la période de validation et de
calibration, respectivement.
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4.2. Description du modéle utilisé

4.2.1. SimBio-Modé¢le original

Tel que mentionné précédemment, le modéle SimBio est utilis€ comme base pour développer
le modele de biofiltration. Ce modéle a été déja présenté brievement au Chapitre 2 (section
2.2.3.2). Ici, une description synthétique est donnée afin d’aider a mieux comprendre les
modifications apportées au modele (section 4.2.2). Plus de détails du mod¢ele SimBio peuvent

étre trouvées dans la thése de Bernier (2014) et I’Annexe 2 Informations supplémentaires de

Chapitre 4 (Partie 1).

Pour décrire I’hydraulique du biofiltre, tel que montré a la Figure 4.2, le modéle décrit la zone
du lit de média par sept réacteurs (réacteurs de média) homogenes en cascade. Chacun
représente une septiéme de la hauteur du lit. Ce nombre de réacteurs avait été décidé selon les
observations sur les profils des polluants (NHs", NOs et NOy) a I’intérieur des biofiltres
installés dans la station Seine Aval (biofiltres nitrifiants) et la station Seine Centre (biofiltres
post-dénitrifiants) (Bernier, 2014). La zone de liquide surverse au-dessus du lit de média est

aussi prise en compte par le modéle et décrit par un réacteur homogene.

Liquide { Réacteur 8
surverse _'—
Réacteur 7
& Phase liquide 1A
L ey Couche biofim 1 ¥ | :
Lit de média — Réacteur 4 - — A - Compartiment de biofilm
: Couche biofilm 2 W E
# Réacteur 3 c - " i
Réacteur 2 ompartiment de media
' : A .
L] I Réacteur 1 I Diffusion (Composants solubles) ¢ Echange (Particules)
[ . A
Affluent 1 Filtration (Particules) : Détachement (Particules)

Figure 4.2 Structure générale du modele SimBio et le transport/transfert des composants
considérés dans le modele de biofilm 1D.

Chaque réacteur de média contient trois compartiments décrivant respectivement la phase
liquide, le biofilm et le média filtrant. Le systéme de biofilm dans chaque réacteur est simulé
par un modele de biofilm 1D qui divise le compartiment du biofilm en deux couches. Le
compartiment de média, qui est considéré inerte, ne participe pas aux réactions biologiques ni
au transport/transfert des composants. Le transfert des composants solubles liquide-biofilm
ainsi que leur transport a I’intérieur du biofilm (entre les deux couches) sont tous décrits par le
phénoméne de diffusion. Contrairement aux composants solubles, plusieurs phénoménes
physiques sont considérés pour simuler le déplacement des composants particulaires. Le flux
de transfert des particules du liquide vers le biofilm est calculé par les équations liées au

phénomeéne de filtration en profondeur, tandis que le transfert des composants particulaires du
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biofilm vers le liquide est représenté par le phénomeéne de détachement. Trois types de
détachement ont été considérés dans le modele SimBio. Le premier type de détachement est le
détachement sous D’effet de la force de cisaillement qui cause 1’érosion du biofilm. Ce
détachement n’affecte que la couche de surface du biofilm (« Couche biofilm 1 » dans la Figure
4.2). Le deuxiéme type de détachement, qui dépend de I’épaisseur du biofilm formé, a lieu
lorsque 1’épaisseur d’une couche du biofilm atteint une épaisseur maximale définie. Enfin, le
modele prend aussi en compte le détachement sous 1’effet du lavage de biofiltre qui conduit a
la desquamation du biofilm. Pour simuler ce dernier type de détachement et les variations des
particules attachées sur le média en fonction des conditions d’exploitation du biofiltre
(traitement et lavage), le cycle de traitement-lavage du biofiltre est considéré dans le modele.
En plus du transfert des composants particulaires liquide-biofilm, le modele considére aussi les
échanges des particules entre les deux couches de biofilm. Cet échange est décrit de manicre

similaire a la diffusion des composants solubles entre les deux couches.

Tel que présenté précédemment, le lit de média est divisé de maniere uniforme en sept réacteurs
homogenes. Cette conceptualisation, qui est couramment utilisée par les modéles de procédé a
culture fixée, permet de fixer une aire d’échange liquide-biofilm constante pour chaque réacteur
(Boltz et al., 2017). Cependant, elle fait retenir/isoler le média dans chaque réacteur. En réalité,
il n’y a pas ce genre de segmentation qui limite le mouvement du média (sous 1’effet
d’écoulement de I’eau) ainsi que le biofilm y attaché (Boltz et al., 2017). Vu que le mouvement
du média peut influencer la distribution des différentes fractions particulaires (biomasse
hétérotrophe et autotrophe, composants particulaires biodégradable et inertes) dans le lit de
média, afin de mieux décrire le comportement du biofiltre, le modele SimBio considére un
phénoméne de mélange de média (avec biofilm attaché) entre les sept réacteurs pendant le

lavage du biofiltre.

Considérant que les concentrations en biomasse dans la phase liquide sont beaucoup plus
faibles par rapport a celles dans le biofilm, seulement les activités biologiques ayant lieu dans
les deux couches du biofilm sont prises en compte dans le modéle SimBio. Le modele
biologique utilis¢é est une version modifiée du modéle ASM1 (Henze et al.,, 2000).
Contrairement au modele ASM1 qui illustre la nitrification et la dénitrification par une seule
étape de réactions, la production/élimination du nitrite est considérée pour ces deux processus
biologiques. Cette extension du modéle permet de prédire la concentration en nitrite en sortie
des biofiltres. Concrétement, la nitrification est décomposée en nitritation et nitratation (Sin et
al., 2008b). Les activités des bactéries AOB et NOB sont donc simulées. Pour la dénitrification,
le nitrate est d’abord réduit en nitrite et puis en diazote. Les équations issues du modéle de Hiatt
et Grady (2008) sont modifiées pour décrire ces deux étapes de dénitrification. En plus des

modifications sur la nitrification et la dénitrification, 1’assimilation du phosphore pendant la
117



Chapitre 4

croissance des bactéries est prise en compte dans le modele (Hauduc et al., 2013). La matrice

de Gujer du modele SimBio est montré aux Tableaux Tableau A2.1 et Tableau A2.2 I’ Annexe

2.

Enfin, pour mieux simuler la dégradation des polluants li¢es a la quantité d’air injectée dans les

biofiltres aérés, le transfert gaz-liquide d’oxygene est considéré dans le modele.
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4.2.2. Modéle développé

Basé sur le modele SimBio, le modéle de biofiltration développé dans le cadre de cette thése
est programmé dans le logiciel WEST® (DHI, Danemark). Ce logiciel contient déja une certaine
base de mod¢les de procédé a culture fixée, comme le lit bactérien et le bioréacteur a lit mobile
(moving bed biofilm reactor, MBBR). Cependant, il ne s’y trouve pas un modele de base
spécifique pour la biofiltration et les modéles de procédé a culture fixés préinstallés ne peuvent
pas étre utilisés directement pour simuler le procédé de biofiltration. Premiérement,
I’interaction liquide-biofilm considérée par les modéles préinstallés est relativement simple. Ils
ne prennent pas en compte les éléments qui sont spécifiques a la biofiltration, comme, par
exemple, la filtration des particules et le cycle de traitement-lavage. Deuxiémement, ces
modeles ne permettent pas de prédire 1’émission de gaz a effet de serre et les coits
d’exploitation pour la biofiltration. Pour ces raisons, le modéle SimBio (Bernier, 2014) a été

utilisé comme la référence. 1 est programmé, modifié et amélioré dans le logiciel WEST®.

4.2.2.1. Structure générale du modéle développé
La structure générale du modéle de biofiltration développé est montrée a la Figure 4.3. Comme
le modele SimBio, pour illustrer I’hydraulique vertical du biofiltre, le modele développé
représente le lit de média par sept réacteurs complétement mélangés successives, chacun
couvert une septieme de la hauteur de lit de média. Le mode¢le développé prend en compte aussi
la zone de surverse au-dessus de lit. Cette derniére n’est pas affichée explicitement dans le
diagramme provenant du logiciel WEST®. L’intégration de cette zone dans le modéle sert a
simuler la mesure d’oxygene dissous réalisée par les sondes installées dans la zone. Selon
Séguret et Racault (1998), le comportement hydraulique de cette zone est complexe. Dans ce
cas-ci, le temps de résidence du liquide dans cette zone n’est pas calculé pour une raison de
simplification. Pour évaluer la performance de prédiction du modele, comme ce qui avait été
fait par Bernier (2014), les résultats de simulation en sortie du bloc « Réacteur 7 » ont été
collectés et comparés avec les observations en sortie des étages de biofiltration simulés. Le
modele de biofiltration construit contient aussi une commande du cycle de traitement-lavage
(bloc « Commande Traitement-lavage » en Figure 4.3) qui commande le type d’eau (I’eau a
traiter ou 1’eau de lavage) alimentant les sept réacteurs de média. Ce bloc sera présenté en
détails dans la section 4.2.2.4. Par rapport au modéle SimBio, une phase gazeuse, qui fait partie
de la description du transfert gaz-liquide, est inclus dans le modéle développé. Le volume de
cette phase n’est pas décrit de maniére explicite dans le modéle. De plus, il ne participe pas a
la fragmentation du volume de réacteur de média. Dans ce cas-ci, le volume d’un réacteur de
média est divisé entre volumes occupés par le compartiment de média, le compartiment de
biofilm et la phase liquide. La conceptualisation de la phase gazeuse sera présentée en détails

dans la section 4.2.2.6.
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L'eau a traiter

Lit de média

Sortie

Commande
Traitement-lavage

L'eau de lavage ‘

Phase gazeuse
Phase liquide
Couche biofilm 1

Couche biofilm 2
Couche biofilm 3 Compartiment de biofilm

Couche biofilm 4
Couche biofilm 5

Compartiment de média

Figure 4.3 Structure générale du modeéle de biofiltration construit dans le logiciel WEST.

De maniére similaire au modele SimBio, le volume du compartiment de média de chaque
réacteur (Vmedia) €st fixé (voir Eq 4.5), tandis que celui de liquide (Viiquiae) change en fonction

du volume de biofilm (Vuiofim) attaché sur le média (voir Eq 4.6).

Eq4.5 Vinedia = Vréacteur * (1 — &)
Eq 4.6 Vliquide = Vicacteur — Vmedia — Vbiofilm = Visacteur X €
ou

€o est la porosité initiale du média propre sans biofilm attaché (-)
€ est la porosité du média avec biofilm attaché (-)

Comme le mod¢le SimBio, un modele de biofilm 1D est utilisé pour décrire le systeme du
biofilm dans chaque réacteur de média. Ce genre de modele divise le compartiment du biofilm
a certaines couches homogenes. Le nombre de couches du biofilm est un parameétre du modele,
qui peut étre modifié selon les besoins de I’utilisateur. Afin d’avoir une meilleure précision sur
les gradients des composants dans le biofilm, tel que montré a la Figure 4.3, le nombre de
couches de biofilm considéré pour le compartiment de biofilm a été augmenté de deux (SimBio)
a cing. Ce choix du nombre de couches du biofilm est identique a celui de Vigne et al. (2010)
et permet d’obtenir un bon compromis entre précision et temps de simulation. Selon Rittmann
et al. (2018), en général, trois a dix couches de biofilm sont suffisantes pour la plupart des
applications des modéles simulant les procédés a culture fixée. Lors de la construction du
modele, des tests de simulation ont été réalisés pour comparer différents choix de nombre de
couches de biofilm. Les gradients des composants dans le biofilm et le temps requis pour

réaliser la simulation ont été suivis pour aider a déterminer le nombre de couches a utiliser.
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4.2.2.2. Calcul de I’épaisseur des couches du biofilm et des concentrations de
composants présents dans les couches
Dans le modéle SimBio, une épaisseur maximale constante (dmax) de biofilm est considérée et
fixée comme un paramétre. En fonction de cette épaisseur maximale et du rapport entre la
concentration de particules dans la couche et la masse volumique séche du biofilm, 1’épaisseur
de chaque couche du biofilm peut étre déterminée (voir Eq 4.7).

X :
Eq 4.7 d; = Z l,j/psec X dmax,j

Y X5 d
j = lj/psec X max/N

couche
ou

d; est I’épaisseur de la couche j du biofilm (m)

dmaxj est I’épaisseur maximale de la couche j prédéfinie (m)

X, est la concentration de composant particulaire i dans la couche j du biofilm (g/m?)

Psec st la masse volumique de la masse séche du biofilm (g/m?)

Neouche €St le nombre de couches (-)

L’épaisseur maximale prédéfinie pour le biofilm sert aussi a calculer les concentrations des
composants présents dans les couches. En effet, afin de faciliter les calculs des conversions
biologiques, le modeéle SimBio considére chaque couche du biofilm comme un réacteur de

boues activées. Le volume du réacteur est fixé et correspond au volume maximal de la couche

(voir Eq 4.8).

_ My, _ M,
Eq4.8 Cij = / Vinax,j / (Aq X dmax,j)
ou

M;; est la masse de composant i dans la couche du biofilm j (g)

Vmax,j €st le volume maximal de la couche du biofilm (m?)

A, est I’aire d’échange média-liquide (m?)

Cij est la concentration du composant i dans la couche du biofilm (g/m?)

Le calcul de I’épaisseur de chaque couche de biofilm est modifié¢ dans le modéle développé.
L’approche du modeéle de biofilm existant dans le logiciel WEST®, qui considére une masse
volumique constante de biofilm (Vanhooren, 2002), est préférée. Pour chaque couche de
biofilm, son épaisseur est calculée en fonction de la masse des composants particulaires qu’elle
contient, la masse volumique du biofilm et la surface d’échange média-liquide (voir Eq 4.9).

Les concentrations des composants dans chaque couche sont calculées avec un volume du

biofilm dynamique (voir Eq 4.10) au lieu d’un volume fixé tel que considéré dans le modele

SimBio.
XMy,
Eq 4.9 d; = b
d J (pbiofilm X Aa)
M: -
Eq4.10 Cij ="/ (dy x 4q)
ou

My ;; est la masse de composant particulaire i dans la couche j du biofilm (gDCO/m?)
Piofilm €st 1a masse volumique du biofilm (gDCO/m?)
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4.2.2.3. Transfert et transport des composants solubles
Tel que montré a la Figure 4.4, comme le modele SimBio, le transfert liquide-biofilm et le
transport des composants solubles entre les couches du biofilm sont décrits par le phénomene

de diffusion.

Phase gazeuse
Phase liquide \

Couche limite variable

<

Couche biofilm 1

Couche biofilm 2-4
Couche biofilm 5

Compartiment de média I Diffusion (composants solubles)

> >

Figure 4.4 Schéma des pheénomenes physiques pris en compte dans le modele développé pour
simuler le transfert et le transport des composants solubles dans le biofilm.

De maniére similaire au modele SimBio, les flux de diffusion des composants solubles dans le
modele développé sont calculés en se basant sur une approximation de la loi de Fick. Les
équations Eq 4.11 et Eq 4.12 décrivent respectivement le flux de diffusion liquide-biofilm et
celui entre les couches de biofilm. Deux conceptualisations issues du modele SimBio sont
conservées. Premiérement, une couche limite, qui représente le film liquide stagnant entre le
biofilm et la phase liquide, est considérée afin de simuler la résistance de diffusion liquide-
biofilm (voir Figure 4.4 et Eq 4.11). Deuxiémement, considérant que le transport des
composants solubles dans le biofilm n’est pas une ligne droite et doit suivre le chemin de I’eau
pour traverser les pores présents dans le biofilm, la vitesse de diffusion dans le biofilm est

réduite par rapport a celle dans 1’eau en appliquant un facteur de réduction (fp).

fpXDy s
Eq 4.11 Ipiffusions,iliq = % X (Sitiqg — Sin) X Aq
ou
JIpittusion,s, i lig €St le flux de composant soluble i diffusé du liquide vers la couche 1 du biofilm
(g1

Lt est I’épaisseur de la couche limite entre le liquide et le biofilm (m)

Dws,i est le coefficient de diffusion du composant soluble i dans I’eau (m?/j)

Siiiq et Si1 sont les concentrations de composant soluble i dans le liquide et dans la couche 1 du
biofilm, respectivement (g/m?)

XDy s.i .
Eq4.12 Ipiffusionsij = % X (Sij—Sijs1) XAg G=1—4)
ou
JIpifrusion.s,ij €st le flux du composant soluble i diffusé de la couche j du biofilm vers la couche
i1 (gh)

d; est I’épaisseur de la couche j du biofilm (m)
Sijet Sij+1 sont les concentrations du composant soluble i dans la couche j et j+1 du biofilm,
respectivement (g/m?)

122



Chapitre 4

Contrairement au modele SimBio qui considére que 1’épaisseur de la couche limite entre le
liquide et le biofilm est constante, une couche limite avec épaisseur variable est utilisée dans le
modele développé. En effet, tel qu’expliqué au Chapitre 2 (section 2.1.4.3), le transfert des
composants entre le biofilm et la phase liquide est influencé par les conditions hydrauliques
autour du biofilm. Le changement de la vitesse de filtration peut influencer 1’épaisseur du film
liquide stagnant qui est la résistance principale a la diffusion. Vu que les débits envoyés aux
biofiltres peuvent varier fortement, il est donc plus réaliste de considérer une couche limite a
épaisseur variable afin de mieux décrire la résistance a la diffusion, notamment pour les
conditions d’exploitation éloignées des conditions moyennes. Dans le modéle développé,
I’épaisseur de la couche limite est calculée en se basant sur I’équation d’Ohashi et al. (1981)
(voir Eq 4.13). Cette équation a été déja appliquée par Christiansen et al. (1995) et Vigne et al.
(2010) pour déterminer 1’épaisseur de la couche limite autour du biofilm dans les biofiltres pour

différents composants solubles étudiés.

dy dp
Eq4.13 Lf:l - Sh; o A+K’*(B’*Rem)n*SCiB,

ou

Lg; est I’épaisseur de la couche limite spécifique pour le composant soluble i (m)

d, est le diametre de média filtrant (m)

Sh; est le nombre de Sherwood spécifique pour le composant soluble i (-)

Re est le nombre de Reynolds (-)

Sci est le nombre de Schmidt spécifique pour le composant soluble i (-)

A, K’, B’, m, n et B’ sont les constantes empiriques (-)

Le nombre de Reynolds dans I’équation Eq 4.14 est 1i¢ aux caractéristiques de la géométrie du
média filtrant (diamétre des particules du média filtrant) et a la vitesse du fluide en colonne
vide (Morgenroth, 2008b), tandis que le nombre de Schmidt change en fonction des propriétés

du fluide ainsi que le coefficient de diffusion du composant.

_ (dpxu) / _v
Eq 4.14 Re = (V X 80) et SCi = /DW,SIi
ou
u est la vitesse du fluide en colonne vide (m/j)
v est la viscosité cinématique de I’eau (m?/)
€o est la porosité initiale du média propre sans biofilm attaché (-)
Pour une raison de simplification du mod¢le, une épaisseur moyenne de la couche limite est
calculée a chaque pas de temps a partir des épaisseurs individuelles déterminées pour chaque
composant soluble (voir Eq 4.15). Pour simuler I’effet de la couche limite sur la diffusion entre

la phase liquide et le biofilm, cette valeur moyenne est utilisée pour tous les composants

solubles considérés. Cette conceptualisation avait déja été proposée par Vigne (2007).

XLlgi
Eq 4.15 Lf - l/Nsoluble
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4.2.2.4. Transfert et transport des composants particulaires

Comme le modéle SimBio, plusieurs phénomeénes physiques liées au transfert et au transport
des composants particulaires sont considérés par le modéle développé (voir Figure 4.5).
Cependant, comme davantage de couches de biofilm sont considérées dans le modéle
développé (5) par rapport a SimBio (2), certaines conceptualisations derriére le transport et le
transfert des composants particulaires appliquées dans le modele SimBio ne s’adaptent pas a ce
changement. Pour cette raison, ces conceptualisations ainsi que les équations associées sont

modifiées dans le modele développé, en particulier pour le détachement.

Phase gazeuse
Phase liquide

1A
Couche limite variable i i Filtration (particules)
Couche biofilm 1 Al .
Couche biofilm 2-4 X i Détachement (particules)
Couche biofilm 5 v ¢ Echange (particules)

Compartiment de média

Figure 4.5 Schéma des phénomenes physiques pris en compte par le modele développé pour
simuler le transfert et le transport des composants particulaires dans le systeme biofilm.
¢ Filtration

Dans le modéle SimBio, la filtration en profondeur est le phénoméne physique principal de la
capture des composants particulaires dans ’eau a traiter par le média filtrant. Cette
conceptualisation est conservée dans le modele développé. Pour rappel, la filtration en
profondeur n’est pas un simple coincement physique, il correspond au enlévement des
particules plus petites que les pores du média filtrant par les interactions physico-chimiques
entre le composant particulaire et le média (McDowell-Boyer et al., 1986). Pour décrire la
cinétique de filtration, Horner et al. (1986) proposent de représenter 1’accumulation des
particules sur le média filtrant par le dépdt volumique (volume de particules
accumulées/volume de média). Ils ont aussi proposé des équations pour estimer I’évolution du
dépot dans le temps en fonction du coefficient de filtration du média filtrant, la concentration
volumique de particules et la vitesse du fluide. L.’équation utilisée par le modele SimBio, qui
calcule le flux de transfert des composants particulaires du liquide vers le biofilm sous I’effet
de filtration en profondeur, est modifiée et simplifiée a partir des équations proposées par
Horner et al. (1986). Cette équation est incluse dans le modéle développé pour illustrer la
cinétique de filtration (voir Eq 4.16).

] . AXX; 1 XUXAq
Eq 4.16 Fi — Y Xil
aax(l_ l /pbiofilm)
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(J) ;11 est le flux du composant particulaire i transféré du liquide vers la couche du biofilm 1 sous
I’effet de filtration en profondeur (g/;)

A est le coefficient de filtration du média filtrant (1/j)

Xi, est la concentration en composant particulaire i dans la phase liquide (g/m?)

a, est aire spécifique du média filtrant (m?*/m?)

Le coefficient de filtration du média filtrant (A) dans 1’équation 4.16 représente la réduction de
I’efficacité de filtration causée par 1’accumulation des particules sur le média. Afin d’estimer
ce coefficient sous conditions dynamiques, 1’équation semi-empirique développée par Ives
(1970) est utilisée dans le modele SimBio (Eq 4.17). Elle est aussi conservée dans le modele
développé. Cette équation considére une efficacité initiale du média filtrant propre (Ao). Les
trois termes suivant Ao dans 1’équation décrivent chacun un phénomeéne affectant I’efficacité de
la filtration. Le premier terme représente I’augmentation de la surface disponible pour capter
des particules dfi a I’accumulation des particules autour du média filtrant. Le deuxiéme terme
représente la diminution de la probabilité de contact entre les particules et le média a cause de
I’augmentation de la vitesse du fluide dans les pores du média encrassés. Enfin, une quantité
limite de particules accumulées sur le média (oy) est considérée par le dernier terme. Lorsque
cette limite est dépassée, la filtration ne peut plus étre effectuée.

Eq 4.17 A= 1 (1 + ,Bi)y (1 - i)z (1 - i)x

€o 47

ou

o est le dépot volumique des particules autour du média (m*/m?)

Ao est le coefficient de filtration du média filtrant propre (1/j)

B est le coefficient géométrique lié¢ a I’empilement du média (-)

oy est le dépdt volumique ultime des particules atour de média (m?/m?)
X, y et z sont des constantes empiriques (-)

e Echange des particules entre les couches du biofilm
Comme le modéle SimBio, le modéle développé prend en compte le phénoméne d’échange des
particules entres les couches du biofilm. Lorsqu’il y a une différence massique des composants
particulaires entre deux couches voisines, 1’échange des particules est déclenché. Un taux

d’échange constant (Kexc) est considéré pour décrire la vitesse d’échange :

Eq4.18 Jexexij = =) exexijr = Kexe X (Myxij — My j+1)

ou

Jexexij €t Jexexij+1 sont les flux d’échange de composant particulaire i entre la couche j et la
couche j+1 du biofilm (g/j)

kexc est le taux d’échange (1/7)

Mx ijet Mx;j+1 sont les masses de composant particulaire i de la couche j et la couche j+1 du
biofilm, respectivement (g)
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o Détachement
Tel que présenté précédemment sur le modele original (section 4.2.1), trois types de
détachement des composants particulaires du biofilm sont considérés par le modéele SimBio :
le détachement sous I’effet de la force de cisaillement, le détachement quand une couche atteint
une épaisseur maximale et le détachement sous 1’effet de lavage. Les modifications apportées

pour ces trois types de détachement sont présentées ci-dessous.
- Détachement sous I’effet de la force de cisaillement

Le détachement des particules sous 1’effet de la force de cisaillement, qui ne concerne que la
couche a la surface du biofilm, n’est pas pris en compte dans le modele développé. Les raisons
derriére de cette décision est que premierement, lorsque un biofiltre est en traitement, 1’effet de
la filtration est globalement plus important que celui de détachement, ce qui conduit a une
réduction des MES de I’entrée vers la sortie du biofiltre. Deuxiémement, selon les résultats de
simulation obtenus par Bernier (2014), le détachement sous 1’effet de la force de cisaillement,
qui est illustré par une cinétique de premier ordre n’avait que peu d’impact sur les résultats

finaux du mod¢le SimBio.
- Détachement dii a atteinte d’une épaisseur maximale prédéfinie

Le détachement des particules des couches dii a I’atteinte d’une épaisseur maximale est
conservé dans le modele développé. Dans le modéle SimBio, lorsque I’épaisseur d’une couche
dépasse 1’épaisseur maximale prédéfinie, la quantité de particules qui correspond a ce
dépassement est calculée. Cette quantité de particules se déplaceront soit vers 1’autre couche,
soit vers le liquide lorsque cette derniere est pleine aussi. Cependant, pour le modele développé,
qui considére cing couches de biofilm, il est difficile de réutiliser directement les schémas de
SimBio concernant le choix du sens des flux de détachement des particules (vers les couches
du biofilm voisines ou vers 1’eau). Donc, le détachement dans le modele développé est réalisé
de la maniére suivante : d’abord, des seuils d’épaisseur maximale sont définies pour le biofilm
ainsi que pour les couches du biofilm (voir Eq 4.19).

d .
Eq4.19 dj seuit = Seull/N

couche

ou

dscuit st le seuil d’épaisseur maximale du biofilm (m)

dj scuil est le seuil d’épaisseur maximale de la couche de biofilm j (m)

Neouche €8t le nombre de couches du biofilm considéré (-)

Ensuite, lorsque 1’épaisseur totale du biofilm dépasse le seuil maximal, une partie des particules
de chaque couche va étre détachée vers le liquide. La quantité de particules a détacher pour
chaque couche est liée a son épaisseur (voir Eq 4.20) (Morgenorth, 2008). Cette

conceptualisation est similaire a celle du modéle SimBio se produisant quand les deux couches
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sont pleines.
d—de.,;
Eq4.20 Ipét-tiquidex,i,j = Kpéttiquide X dj X Aq X X;; X ( se””)/ d (@d>dseuir)

ou

Jpétiiquide x,ij est le flux de détachement du composant particulaire i de la couche j du biofilm
vers le liquide quand le seuil d’épaisseur totale maximale du biofilm est dépassé (g/j)

Kpatliquide €5t le taux du détachement des couches vers le liquide (1/))

X, est la concentration du composant particulaire i dans la couche j du biofilm (g/m?)

A, est I’aire d’échange média-liquide (m?)

d et djsont I’épaisseur du biofilm et I’épaisseur de la couche j du biofilm (m)

Finalement, si le seuil d’épaisseur totale du biofilm n’est pas dépassé, mais 1’épaisseur de
certaines couches du biofilm est supérieure au seuil maximal prédéfini pour les couches, les
particules dans ces couches vont étre détachées vers les couches voisines, peu importe si ces
derniéres sont pleines ou pas (voir Eq 4.21). Pour la couche de surface (couche biofilm 1) et la
couche du fond (couche biofilm 5), le flux de particules est dirigé vers les couches 2 et 4
respectivement. Pour les couches 2 a 4, le flux est divisé en deux et dirigé de manicre égale

vers les deux couches voisines.

Eq 4.21 ]Dét—couche,X,i,j = kDét,couche X dj X Aa X Xi,j (d < dseuil et dj > dj,seuil)

ou

Jbétcouche x.ij €st le flux de détachement du composant particule i de la couche j du biofilm vers
les couches voisines quand le seuil d’épaisseur maximale de la couche est dépassé (g/)
Kpstcouche €St le taux pour le détachement d’une couche vers les couches voisines (1/j)

- Détachement sous I’effet de lavage

La conceptualisation de détachement des composants particulaires sous 1’effet de lavage pris
en compte dans le modele SimBio est aussi conservée dans le modele développé. Comme le
modele SimBio, pour simuler ce détachement, le modéle développé prend en compte la
présence d’un cycle de traitement-lavage durant la biofiltration. Tel que présenté au début de
cette section sur le choix du modéle de base, ce phénomeéne n’est pas intégré dans les modeles
de réacteurs a culture fixée préexistant dans WEST®. Pour cette raison, une commande du cycle
de traitement-lavage est ajouté dans le modéle développé (voir le bloc « Commande
Traitement-lavage» dans la Figure 4.3). Il permet de distinguer la période de traitement et celle
de lavage durant un cycle de traitement-lavage du biofiltre a 1’aide d’une variable qui compte
le nombre de cycles de traitement-lavage réalisés (Niavage). Pour ce faire, I’utilisateur du modele
doit indiquer a la commande la fréquence du cycle de traitement-lavage (foyeie, en j!) et la durée
d’un lavage (Tiavage, €n j). La durée de traitement pendant un cycle (Tiaitement, €0 j) peuvent étre

calculée par 1’équation suivante :

Eq 4.22 Ttraitement = 1/fcycle — Tiavage
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Lorsque la simulation est déclenchée, le biofiltre est considéré en mode de traitement et le bloc
de commande envoie I’eau a traiter aux réacteurs de média. La durée de traitement pendant un
cycle, qui est précédemment calculée, est utilisée pour déterminer quand le biofiltre doit étre

transféré en mode de lavage et alimenté par 1’eau de lavage (voir Eq 4.23).

Eq 4.23 Si (Tsimulé — Nigvage X 1/fcycle> < Tiraitement = Biofiltre en traitement

Sinon = Biofiltre en lavage
ou
Tsimuie est le temps simulé jusqu’a présent (j)

De manic¢re similaire a I’équation Eq 4.23, la fréquence du cycle de traitement-lavage est
utilisée comme indicateur pour décider quand le lavage doit étre terminé. Une fois le lavage
arrété, un nouveau cycle est déclenché et le biofiltre revient en mode de traitement (voir Eq

4.24).

Eq 4.24 Si (Tsimulé - Nlavage X 1/fcycle) = l/fcycle = Finde lavage
Nlavage = Nlavage +1

Lorsque le biofiltre est en mode de lavage, le détachement des particules sous I’effet de lavage
est activé. Dans le modéle SimBio, ce détachement n’a lieu que dans la couche de surface du
biofilm. Cette conceptualisation est modifiée dans le modele développé, puisque si le lavage
est trés efficace, les particules dans la zone profonde du biofilm peuvent étre enlevées aussi. De
plus, par rapport a un biofilm simulé en deux couches, I’utilisation de cinq couches rend
chacune d’entre elle beaucoup plus mince, et donc moins « chargée » en particules. Il serait
difficile voire impossible d’enlever les masses de particules typiquement récupérées sur site
dans les eaux de lavages si I’on considere que seules les particules de la couche de surface sont
impactées par le lavage. Dans le modele développé donc, une fraction d’épaisseur totale du
biofilm est considérée d’étre enlevée lors d’un lavage, représentée par un parametre du modele
(voir Eq 4.25).
Eq 4.25 diavage = fiavage X L. 4;
ou
diavage €5t 1’épaisseur totale du biofilm a enlever pendant le lavage (m)
flavage €St la fraction de I’épaisseur totale a enlever pendant le lavage (-)
Dans le modele développé, le détachement des particules sous I’effet de lavage commence
toujours par la couche de surface. Si I’épaisseur de cette derniére est supérieure a I’épaisseur a
enlever, le lavage n’influence que cette couche. Sinon, les particules des couches suivantes
doivent étre également détachées en tout ou en partie jusqu’ a ce que la fraction d’enlévement
demandée soit atteinte (voir Eq 4.26 et Eq 4.27). Cependant, afin d’éviter les problémes
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numériques pendant le calcul, une épaisseur fine minimale (djmin) €st considérée de rester pour
les couches normalement vidées complétement par le lavage. Par exemple, si 1’épaisseur du
biofilm a la fin de traitement du biofiltre (d; ) est de 100 pm (20 pm pour chaque couche) et
que la fraction d’épaisseur totale du biofilm a enlever et 1’épaisseur minimale de la couche sont
fixées a 0,4 (40 um au total a enlever) et 5 um, respectivement. Sous ces conditions, la couche
1 et 2 du biofilm doivent étre enlevées jusqu’a 5 um (30 um au total est enlevé), tandis que 50%
des particules (10 pm) de la couche 3 seront détachées. Les couches 4 et 5 ne seront pas

affectées directement par le lavage.

Eq 4.26 Si dlavage > (dl,fin - dj,min)rAdl = dl,fin - dj,min
Sinon,Ady = digpage €t Ady_5 =0
Eq4.27 Si (digvage = X Adj_1) > (dj fin — djmin), Ad; = dj pin — djmin G =2 =5)
Sinon,Ad; = digyage — Z Adj_4

ou

Ad; est I’épaisseur a enlever pour la couche j du biofilm apres la phase de traitement (m)

dj.min €st I’épaisseur minimale a conserver pour les couches normalement vidées complétement
par le lavage (m)

diin est I’épaisseur de la couche j du biofilm a la fin de traitement du biofiltre (au moment de
déclenchement du lavage) (m)

Une fois 1’épaisseur a enlever pour chaque couche déterminée, I’équation Eq 4.28 est utilisée
pour calculer le flux des composants particulaires a détacher pour chaque couche de biofilm
pendant le lavage.

Ad; X A, X X; ;
Eq 4.28 ]lavage,X,i,j ="/ “ LJ/

lavage

ou

Jiavage x.ij €st le flux de composant particulaire 1 lavé issue de la couche j du biofilm (g/j)
A, est I’aire d’échange média-liquide (m?)

X, est la concentration de composant particulaire (g/m?)

Tiavage st le temps de lavage (j)
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4.2.2.5. Mélange de média

Tel que mentionné précédemment lors de la présentation du modéle original (section 4.2.1),
pour prendre en compte I’effet du mouvement de média, le modéle SimBio considére un
phénoméne de mélange de média entre les sept réacteurs. Ce mélange, qui a lieu uniquement
pendant le lavage dans le modéle SimBio, redistribue les composants particulaires attachés sur
le média des réacteurs. Pour ce faire, la masse moyenne de chaque composant particulaire dans
le biofilm sur les sept réacteurs est calculée. Ensuite, les réacteurs qui ont une masse d’un
composant particulaire dans le biofilm supérieure a la moyenne calculée, vont « donner » une
partie du composant qu’ils possédent aux réacteurs qui ont une masse inféricure a la moyenne.
Un taux d’échange qui module I’importance de ce genre d’échange est considéré dans le modele

SimBio (voir Eq 4.29). L aire d’échange liquide-biofilm n’est pas influencée par le phénoméne

de mélange.
— Mx.i,jk
Eq 4.29 Tmix,xijk = kmix( E o — My ik
k ‘Y réacteur
ou

Jmixxijk est le flux du composant particulaire i a perdre ou recevoir pour la couche j du
réacteur k lors du mélange (g/j)

Kmix est le taux d’échange du média (1/})

Nréacteur €5t le nombre de réacteurs (-)

Mzx ijx est la masse de composant particulaire i dans la couche j du biofilm du réacteur k

(g/m’)

Le phénomeéne de mélange du média est également pris en compte dans le modeéle développé
mais avec certaines modifications par rapport a celui du modéle SimBio. Premiérement, afin
de mieux illustrer le comportement du biofiltre ainsi que le mouvement du média, le phénomene
de mélange du média est considéré d’avoir lieu non seulement pendant le lavage, mais aussi
dans la phase de traitement. Deuxiémement, les composants particulaires dans les couches du
biofilm de chaque réacteur sont échangés uniquement avec ceux dans les réacteurs adjacents
au lieu de tous les autres six réacteurs. Par exemple, la couche 2 dans le deuxiéme réacteur
n’échange qu’avec la couche 2 du premier et du troisiéme réacteur (voir Figure 4.6). Cette
conceptualisation permet de maintenir la distribution spatiale des composants entre les couches
du biofilm dans chaque réacteur lors du mélange du média. De plus, ce mode de mélange
proposé est plus facile a réaliser dans le logiciel WEST® que celui appliqué dans le modéle

SimBio.
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Phase gazeuse Phase gazeuse Phase gazeuse

Phase liquide Phase liquide Phase liquide

Couche limite variable Couche limite variable Couche limite variable
Couche biofilm 1 Couche biofilm 1 514(3[2]1

Couche biofilm 2 Couche biofilm 2 -

Couche biofilm 3 Couche biofilm 3 _

Couche biofilm 4 [ilz]s]a]5] ] Couche biofilm 4 Alz[s]a]5]

112 5

Couche biofilm 5 Llefafa]s] | Couche biofilm 5

Compartiment de média 1 Compartiment de média 2 Compartiment de média 3
| | 5 | 4 | 3 | 2 | 1 ‘ Biofilm issu du premier réacteur - Flux d’échange

\ 5 \ 4 \ 3 | 2 | 1 \ Biofilm issu du deuxieme réacteur _ Biofilm issu du troisieme réacteur

Figure 4.6 Mode de mélange du média (avec biofilm attaché) considéré dans le modéle
développé.

Vu que le modele développé considere cing couches de biofilm, cinq flux d’échange
indépendants sont donc créés pour chaque réacteur de média. De maniére similaire au modele
SimBio, un taux d’échange du média est considéré pour illustrer I’importance de 1’effet de
mélange. Pour prendre en compte le fait que le débit de I’eau de lavage est normalement
beaucoup plus élevé que celui appliqué pendant le traitement, ce qui peut influencer le
mouvement du média, le taux d’échange pendant le lavage est considéré étre différent par
rapport a celui durant le traitement. Dans ce cas-ci, ces deux taux sont représentés par différents
paramétres du modele (voir Eq 4.30).

Biofiltre en traitement: Jmix x,i,jx = Kmix,tMx,i j

Eq 4.30 o ) T o
Biofiltre en lavage: Jmixx,ijk = KmixiMx,ijk

ou

Jmixx.ijk est le flux d’échange du composant particulaire i de la couche j du réacteur de média k

().

kmixt €t kmix1 sont les taux d’échange du média pendant le traitement et pendant le lavage,

respectivement (1/j)
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4.2.2.6. Modification des conversions biologiques et intégration de la phase
gazeuse

Bollon et al. (2016a et b) ont suivi I’émission de N,O des biofiltres nitrifiants et dénitrifiants
des stations du SIAAP. Selon les auteurs, le N>O émit par 1’étage de nitrification est la source
principale de gaz a effet de serre de la filiere de biofiltration, tandis que les biofiltres post-
dénitrifiants sont au contraire capables de consommer une partie du N,O présent dans 1’eau
nitrifiée. Afin d’évaluer I’émission de N,O dans la filiere biofiltration et donc aider a contréler
et diminuer la production de gaz a effet de serre pendant le traitement, les conversions
biologiques concernant la production/consommation de N>O doivent étre prises en compte dans
le modéle développé. De plus, afin d’évaluer 1’évolution de I’émission de N>O pendant la
montée de I’air le long du biofiltre (Fiat ef al., 2019), la conceptualisation du transfert gaz-
liquide utilisée par le modele SimBio doit étre modifiée pour bien décrire le changement de la
composition de l’air injectée dans le biofiltre dans la phase gazeuse. Les textes suivants
présentent les modifications apportées au modéle SimBio sur ces deux aspects pour réaliser
I’évaluation de 1’émission de N,O pour le traitement par biofiltration. Tel que présenté au
Chapitre 2 (section 2.2.3.2), en parallée de cette thése, Fiat et al. (2019) avait €également ré&lisé
une extension du modée SimBio afin d’évaluer 1’émission de N2O lors de la biofiltration. Les
diffé&ences entre le modde de biofiltration développéet celui proposépar Fiat et al. (2019)

seront présentées ala fin de cette section.

e Modification des conversions biologiques
Les équations des conversions biologiques utilisées par le modele développé sont issues des
modeles biologiques de Pocquet ef al. (2016) et de Hiatt et Grady (2008). Tous les processus
de conversions biologiques considérés par le modele développé sont résumés au Tableau 4.1.
Par rapport au modeéle SimBio, six processus supplémentaires sont ajoutés dans le modéle. Les
deux premiers processus (réactions 4 et 5) illustrent la production/consommation de N,O lors
de la dénitrification (Hiatt et Grady, 2008), tandis que les autres quatre (réactions 6, 8, 9 et 10),
qui sont issus du modéle proposé par Pocquet et al. (2016) concernent la production de N,O

liée a la nitrification.
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Tableau 4.1 Processus de conversion biologique pris en compte par le modele développé (les
lignes en gris sont les procédés qui étaient déja considérés dans le modele SimBio)

j Processus

1 Croissance a€robie de la biomasse hé&é&otrophe

2 Croissance anoxique de la biomasse hé&éotrophe sur le nitrate

3 Croissance anoxique de la biomasse hé&é&otrophe sur le nitrite

4 Croissance anoxique de la biomasse hé&é&otrophe sur I'oxyde nitrique
5 Croissance anoxique de la biomasse hé&é&otrophe sur I’oxyde nitreux
6 Oxydation de I'ammoniac en hydroxylamine

7 Croissance aé&obie de la biomasse nitritante

8 Oxydation de I'oxyde nitrique en nitrite

9 Ré&luction de I'oxyde nitrique en oxyde nitreux

10 Ré&luction de I'acide nitreux en oxyde nitreux

11 Croissance a&obie de la biomasse nitratante

12 Mort de la biomasse hé&éotrophe

13 Mort de la biomasse nitritante

14 Mort de la biomasse nitratante

15 Ammonification

16 Hydrolyse du substrat particulaire biodéradable

17 Hydrolyse de 1’azote organique particulaire

Tel qu’illustré a la Figure 4.7, par rapport au modéle SimBio, trois nouveaux composants
solubles sont intégrés dans le modéle en lien avec les processus ajoutés. Il s’agit de
I’hydroxylamine (NH,OH, Snu20n), 1’0xyde nitrique (aussi appelé monoxyde d’azote, NO, Sxo),
I’oxyde nitreux (aussi appelé protoxyde d’azote, N>O, Sn20). Selon la proposition de Pocquet
et al. (2016), ’ammoniac est le vrai substrat pour les bactéries nitritantes. Pour cette raison,
I’équilibre chimique entre I’ammonium et I’ammoniac, qui est influencé par la température et
le pH, est intégré dans le modeéle (Anthonisen et al., 1976). De méme, le HNO, est considéré
comme le vrai substrat pour la réduction de NO>™ en N2O (processus 10 dans le Tableau 4.1),
I’€quilibre chimique entre le nitrite et I’acide nitreux est aussi considéré (Pocquet et al., 2016).
Vue que I’évolution du pH sous I’effet de la nitrification et la dénitrification n’est pas prise en
compte dans le mod¢le, on fixe pendant la simulation le pH a 7. En revanche, I’évolution de la
température dans les biofiltres, qui est mesurée dans les stations du SIAAP est prise en compte
dans le modele pour calculer les concentrations en NH3 et en HNO,. Le Tableau 4.2 résume

tous les composants solubles et particulaires considérés dans le modele développé. Les
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symboles utilisées pour représenter les composants suivent le nouveau standard de la

nomenclature pour la modélisation de traitement des eaux usées proposé par Corominas et al.

(2010). La matrice de Gujer du modéle développé est présentée dans les Tableaux Tableau
A2.3-Tableau A2.6 dans I’ Annexe 2.

N,O

|:| Composants considérés par le modéle SimBio

|:| Nouveaux composants considérés par le modeéle développé

i
|

NH,' <> NH, | ) [ NH,0H | B | NO

= | no, | W [noy |N02'

NO ‘N,O| ‘ N,

-

N,O

» Nitrification Dénitrification
Production de N,0

<> Equilibre chimique pendant la nitrification

Figure 4.7 Composants et réactions liees a la nitrification, la deénitrification ainsi que la
production/consommation biologique de N-O pris en compte par le modele développé.

Tableau 4.2 Composants solubles et particulaires pris en compte par le modele développé.

Composants solubles Symboles Composants particulaires Symboles
Alcalinité SaLx Azote organique particulaire XcBN
DCO soluble biodégradable S Biomasse hétérotrophe XoHo
DCO soluble inerte Su Biomasse nitritante Xa0B
Azote organique soluble SN Biomasse nitratante XNOB
Azote ammoniacal SNH4 DCO particulaire biodégradable XcB
Hydroxylamine SNH20H DCO particulaire inerte Xu
. DCO particulaire inerte issue de
Nitrate Snos i la mort cellulaire Xue
Nitrite Sno2
Oxyde nitrique Sno
Oxyde nitreux Sn20
Diazote dissous Sn2
Oxygene dissous So2
Orthophosphate Spo4

134



Chapitre 4

e Intégration de la phase gazeuse et modélisation du transfert gaz-liquide
Tel que mentionné précédemment au début de section 4.2.2.6, afin de mieux décrire le transfert
gaz-liquide et évaluer I’émission de N,O pendant la biofiltration, I’évolution de la composition
gazeuse pendant la montée de 1’air le long du biofiltre doit étre prise en compte. Une phase
gazeuse est donc considérée pour chaque réacteur de média dans le modele développé. Le
volume de cette phase est représenté implicitement par la quantité molaire totale des gaz. Vu
que les données expérimentales sur I’évolution du volume et de la composition des gaz dans
les biofiltres étudiés n’étaient pas disponibles, on a fait ’hypotheése que la quantité molaire
totale des gaz dans chaque réacteur n’est pas influencée par le transfert gaz-liquide, c’est-a-dire
le volume de la phase gazeuse pour chaque réacteur de média est identique. Concrétement, a
I’entrée de chaque réacteur de média, un flux de gaz (en mole/j) est considéré. Ce flux contient
cing composants gazeux : O, NO, N>O, N, et CO,. Les quatre premiers composants, qui
possédent chacun un composant soluble correspondant dans le modéle de conversion
biologique précédemment présenté, participent au transfert gaz-liquide. Le gaz CO, considéré
ici sert @ maintenir la masse molaire malgré les échanges gaz-liquide et les réactions biologiques.
Lorsqu’une mole des quatre premiers composants gazeux est formée, une mole de CO; disparait,
tandis que quand une mole de ces gaz diffuse dans le liquide, une mole de CO; produit. Cette
hypothése n’est pas strictement correcte. En effet, le quotient respiratoire (ratio entre moles de
CO; produit et moles d’O, consommée) dépend du type de substrat dégradé et du type de
biomasse (hétérotrophe et autotrophe) présente dans le systeme (Hellinga et al., 1996). Par
exemple, selon I’étude de Vanhooren (2002) sur un lit bactérien traitant simultanément la DCO
et ’ammonium, le quotient respiratoire observé peut varier entre 0,7 et 0,9. Cependant, cette
hypothése permet de simplifier le modele en considérant un nombre de moles de gaz constant.
Cette hypothése pourra étre vérifiée et éventuellement améliorée en réalisant des mesures de la

composition de gaz en entrée et en sortie des biofiltres.

Phase gazeuse o A Transfert Gaz-liquide
Phase liquide v v (02 N,0,NOetN;)
Couche limite variable
Couche biofilm 1

Couche biofilm 2-4
Couche biofilm 5

Compartiment de média

Figure 4.8 La phase gazeuse et le transfert gaz-liquide pris en compte dans le modele developpé.

Le mode de calcul utilisé par le modele développé pour estimer les flux de transfert des

composants gazeux dans chaque réacteur (voir Eq 4.31) est similaire a celui utilisé dans le
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modele SimBio pour le transfert d’oxygéne. Le coefficient de transfert d’oxygene (kraos) est
déterminé en fonction du débit d’air injectée et de la température selon 1’équation issue du
modele SimBio (voir section 2.2.3.2, Eq 2.28). Les coefficients de transfert des autres
composants gazeux (N2, N>O et NO), sont estimés a partir du krao, déterminé (Munz et Roberts,

1988).

Eq 431 ]air,i,k =aXFX kLai X (ﬁsol X Ci* - Ci,k) X Vliquide,k

ou
a est le facteur de la réduction de transfert gaz-liquide dans I’eau usée (-)
F est le facteur de la réduction de transfert gaz-liquide issue de 1’encrassement des diffuseurs

)

kra; est le coefficient de transfert gaz-liquide du composant gazeux i (1/h)

Ci" est la concentration du composant gazeux i a I’équilibre dans le liquide (g/m®)

Cix est la concentration en composant gazeux i dans le liquide du réacteur k (g/m>)

Bsor est le facteur de la réduction de solubilité dans 1’eau usée (-)

Viiquidex €st le volume du liquide de réacteur k (m?)

Le mode d’estimation de la concentration a I’équilibre de chaque composant (C;), qui est basé
sur la loi d’Henry et prend en compte 1’effet de la pression de 1’eau sur la solubilité de gaz, est
aussi issu du modéle SimBio (voir Eq 4.32). Les fractions molaires des composants gazeux en
entrée des réacteurs sont calculées et utilisées comme les fractions volumiques des gaz (fi) dans

la phase gazeuse.
Eq 4.32 Ci* = fl X KH,i X (Patm + S(Hr,k + Hsurverse))

ou

Ki;i est la constante d’Henry pour le composant i (g/m3/atm)

Pam est la pression d’atmosphére (atm)

0 est le facteur de conversion de la hauteur de 1’eau en pression (atm/m)

fi est la fraction volumique du composant i dans le gaz (-)

Hix et Hsurverse sont le profondeur du réacteur k et la hauteur de la zone de surverse au-dessus du
lit de media, respectivement (m)

Le flux de gaz en sortie de chaque réacteur est calculé par I’équation Eq 4.33. Pour le premier
réacteur, qui est celui recevant directement I’affluent et 1’air injecté, le flux de gaz a ’entrée
correspond au flux d’air injecté par I’aération. Les fractions volumiques de 1’oxygéne et du
diazote dans le flux d’air injecté sont fixées a 21% et 78%, respectivement. La fraction du
protoxyde d’azote est fixée a 3,28%10~ % selon les données issues de 1’agence européenne pour
I’environnement. Pour le monoxyde d’azote, trés peu d’informations sont disponibles sur sa
concentration dans 1’atmosphére. Dans le modéle développé, la fraction volumique de
monoxyde d’azote est fixée avec un ordre de grandeur similaire au protoxyde d’azote (5*10°
3%). Ce choix permet d’éviter des problémes numériques pendant la simulation en particulier

pour le premier réacteur de média. Enfin, tous les autres gaz présents dans 1’air sont considérés
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d’étre du CO; (avec une fraction volumique autour de 1%).

Eq 4.33

ou

]air,out,i,k = ]air,in,i,k - ]air,i,k

Jaicinix €t Jairouix sont les flux du composant gazeux i en entrée et en sortie du réacteur k,
respectivement (g/j)

Comparaison entre le modéle développé et celui proposé par Fiat et al. (2019)

Tel que mentionné précédemment, en paralléle de cette thése, Fiat et al. (2019) ont aussi &endu

le modéle SimBio pour évaluer 1’émission de N2O pour le traitement par biofiltration. 1ls ont

&jalement modifiéles conversions biologiques du modée SimBio et intégréune phase gazeuse

dans leur modée. Pour ces deux aspects, les diffé&ences principales entre le modéde de

biofiltration déseloppédans le cadre de cette thése et celui proposépar Fiat et al. (2019) sont

suivantes :

1)

2)

3)

Pour la conversion biologique, Fiat et al. (2019) ont aussi appliqué les éjuations
biologiques issues des modées biologiques de (Hiatt et Grady, 2008) et de (Pocquet et
al., 2016) pour deerire la production/é@imination de N,O pendant la nitrification et la
dénitrification. La seule diffé&ence est que le modée de Fiat et al. (2019) ne prend pas
en compte 1’équilibre existant entre ’ammonium et I’ammoniac ainsi que celui entre
acide nitreux et le nitrite. Pour cette raison, dans leur modéle, I’ammonium et le nitrite
sont directement utilisé&s comme substrats pour les réctions correspondantes (voir
réctions 6 et 10 dans le Tableau 4.1).

Pour la description de la phase gazeuse, contrairement au modéle déseloppé€ le volume
de la phase gazeuse dans le modée de Fiat et al. (2019) est déerit de manié&e explicite,
qui est calculéapartir de la vitesse superficielle du gaz (Gillot et al., 2005). Cette
conceptualisation permet d’estimer le temps de rétention des gaz présents dans le
biofiltre. Les auteurs considéent aussi que la phase gazeuse participe & la
fragmentation du volume des récteurs de mélia, ce qui influence le calcul du volume
de liquide présent dans chaque ré&cteur ainsi que le temps de s§our hydraulique estimé
Concernant la description du transfert gaz-liquide, le modée de Fiat et al. (2019) prend
en compte quatre composants gazeux : O», NO, N>O et N». Le composant CO, qui est
considéédans le modée développ& n’est pas intégré dans leur modéle. Similaire au
modée développé& les composants Oz, NO, N2O et N2 sont considé&é& participer au
transfert gaz-liquide. Fiat et al. (2019) ont remplacél’équation de calcul du coefficient
de transfert d’oxygeéne (ki ao) utilisée dans le modéle SimBio (conservédans le modée
développé par celle issue de Gillot et al. (2005) (voir Eq 2.29 dans le Chapitre 2).
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4.2.2.7. Intégration de I’estimation de la consommation d’énergie
Selon les travaux d’Azimi et Rocher (2017) sur la consommation d’énergie de la station Seine
Aval avant la modernisation, la filiere de biofiltration (nitrification et post-dénitrification)
représente environ 30% de la consommation d’électricité de la station. Les équipements pour
I’aération et le pompage sont les principaux consommateurs d’énergie électrique pour le
traitement des eaux usées dans la station. Pour réaliser une évaluation économique du traitement
de la filiere biofiltration et proposer des stratégies d’optimisation en termes de colts de
traitement et d’impacts environnementaux, il y a donc un intérét d’intégrer 1’estimation de la
consommation d’énergie liée a I’aération et au pompage dans le modéle développé. Pour cette
raison, les équations de consommation d’énergie par des pompes et des suppresseurs d’aération
sont ajoutées dans le modéle. Ces équations sont simplifiées de celles provenant de la littérature
sur le sujet et sont ensuite appliquées sur la station Seine Aval en utilisant de la documentation

technique des équipements.

L’équation de consommation d’énergie par pompage utilisée dans le modele développé est
simplifiée de celle proposée par Gernaey et al. (2006). Selon les auteurs, la puissance fournit
par une pompe (Ppompe, €n kW) peut étre estimée en fonction du débit d’eau qu’il reléve (Q, en
m?/s) et de la hauteur manométrique totale (HMT, en m) (voir Eq 4.34). Cette hauteur représente
la pression a fournir pendant le pompage en hauteur de colonne d’eau, qui est composée
principalement par trois éléments (voir Eq 4.35) : la hauteur géométrique (Hgso) représentant
la hauteur a surmonter, la charge de la vitesse hydraulique (velocity head ou velocity gradient)

(Hvi) et la perte de charge par frottement (Hgowement) (De Keyser ef al., 2014).

Eq 4.34 p,,ompe:PXQXHMTXQ/IOOO
Eq 4.35 HMT = Hgéo + Hyie + Hfrottement = Hgéo + KvitQ2 + Kfroti:ementQ2
ou

p est la masse volumique du liquide pompé (g/m?)

g est I’accélération gravitationnelle (m/s?)

K.t est le coefficient de la charge de la vitesse hydraulique (1/s%/m?®)
Kirotement €t le coefficient de perte de charge par frottement (1/s*/m°)

Des coudes dans les tuyaux de pompe générent une perte de charge supplémentaire (perte de
charge singuli¢re) liée aux caractéristiques de la pompe, ce qui doit étre également pris en

compte dans le calcul de la hauteur manomeétrique totale (Gernaey et al., 2006) :

Eq 4.36 - w_ g z(2 )2

Hsinguliére - Ksinguliére 5 — Asinguliere E D
ou
Hiinguliere €5t 1a perte de charge singuliere (m)
Kiinguliere €5t le coefficient de perte de charge singuliere (-)
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u est la vitesse du fluide dans le tube (m/s)

D est le diamétre du tuyau (m)

Cependant, la plupart des manuels techniques de pompes de la filiére de biofiltration (biofiltres
pré-dénitrifiant, biofiltres nitrifiants et recirculation des eaux nitrifiée) ne fournissent que les
valeurs de la hauteur géométrique et la hauteur manométrique totale au débit nominal (et/ou au
débit maximal et minimal). Les informations concernant le coefficient de la charge de la vitesse
hydraulique et les pertes de charge ne sont pas clairement indiquées. Afin d’estimer la puissance
des pompes et 1’énergie consommeée, le calcul de la hauteur manométrique totale est simplifié
en appliquant un coefficient général (Kpompe) multiplié par Q? (voir Eq 4.37), élément qui est
présent dans les calculs de tous les termes sauf Hgo. Ce coefficient général peut €tre estimé a
partir des informations des pompes au point de fonctionnement nominal trouvées dans la
documentation technique des équipements (Eq 4.38).

Eq 4.37 HMT = Hgéo + Hvit + Hfrottement + Hsinguliére = Hgéo,manuel + KpompeQ2

Eq 4.38 Kpompe _ (HMTmanuel - I'Igéo,rmmuel)/Q2 l
manue

ou

HMTmanuel est la hauteur manométrique totale au point de fonctionnement nominal indiquée
dans le manuel technique des pompes (m)

Hagéo, manuel €t la hauteur géométrique indiquée dans le manuel technique des pompes (m)
Qumanuer €5t le débit de liquide a la sortie de la pompe indiqué dans le manuel technique des
pompes (m?/s)

Kopompe €st le coefficient général utilisé pour estimer la hauteur manométrique totale (1/s*/m®)

Il est a noter qu’en réalité, la hauteur géométrique peut aussi varier en fonction des niveaux
d’eau dans la zone d’aspiration et la zone de décharge du liquide. Cependant, comme ces
informations ne sont pas disponibles, les valeurs de la hauteur géométrique sont fixées a celles
trouvées dans les documents techniques. Une fois la puissance de pompe calculée, I’énergie

consommée par le moteur de pompe peut étre estimée avec les valeurs de rendement pompe-

moteur indiquées dans les manuels techniques des pompes :

P
_ bpompe
Eq 4.39 Epompage = f (3600 X Npompe-moteur)

ou

Epompgee st 1’énergie consommeée pour le pompage (kW.h)

TNpompe-moteur €St 1€ rendement pompe-moteur (%)

Dans la filiere biofiltration de la station Seine Aval, seul 1’étage de nitrification est aéré, par des

surpresseurs centrifuges. L’estimation de 1’énergie consommée par ce type d’équipement peut

se baser sur le débit d’air qu’il fournit et la pression différentielle créée entre I’entrée et la sortie

(Wu et al., 2005) (voir Eq 4.40 et 4.41). 1l est a noter que le débit d’air injecté a la station Seine

Aval est exprimé en Nm?/s. Dans ce cas-ci, la conversion du débit d’air mesuré (sous condition
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normale : 0°C et 101325 Pa) en débit de la condition environnementale réelle est prise en
compte dans le modele (voir Eq 4.42). Pendant la simulation, on fixe Prsa 101325 Pa (selon le
manuel du surpresseur), tandis que la température réelle (Twe) est fixée a 307 K (22 °C). Cette
température prend en compte la température moyenne annuelle du local (12 °C) ou les
surpresseurs sont installés ainsi que 1’échauffement de la température de 1’air entre le point

d’extraction et celui de sortie des surpresseurs (10 °C, selon le manuel technique des

surpresseurs).
ir X AP

Eq 4.40 Psurpresseur = Cair /]_000
Eq 4.41 E. . = P, surpresseur

acration (3600 X 77surpresseur—moteur)

— (Qair,mesure X Pnormal X Tréel)/

Eq 442 Qair N (Préel X Tnormal)
ou

Pgurpresseur €5t 1a puissance du surpresseur (kW)

Quir est le débit d’air (m¥/s)

AP est la pression différentielle entre 1’entrée et la sortie du surpresseur (Pa)

Euération €st I’énergie consommeée par aération (kW.h)

TNsurpresseur-moteur €St 1€ Tendement surpresseur-moteur (%)

Quir.mesure €st le débit d’air mesuré (Nm?/s)

Promal €t Tnomal sont la pression (101325 Pa) et la température (273K) de la condition normale,
respectivement.

Prer et Trel sont la pression (Pa) et la température (K) de condition environnementale réelle,
respectivement.
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4.3. Modélisation de la nitrification par biofiltration

Cette section présente les travaux réalisés sur la modélisation de I’étage de nitrification de la
station Seine Aval a I’aide du modele développé présenté a la section précédente. Le
fonctionnement de cet étage avant et apres les travaux de modernisation de la station a déja été
décrit au Chapitre 3. Pour rappel, cet étage est constitué de 84 biofiltres nitrifiants (Biostyr®,
Veolia) divisés en six batteries. Chaque biofiltre contient un média filtrant fabriqué en
polystyréne (diametre 4 mm), sur une hauteur de 3,5 métres et avec une surface de média de
173 m?. Pendant le traitement, les biofiltres sont aérés par 15 surpresseurs centrifuges divisés
en trois unités d’aération. Chacune alimente donc deux batteries de traitement. Tel que
mentionné au Chapitre 3, hormis la mise en place d’une recirculation de 1’eau nitrifiée vers
I’étage de pré-dénitrification, le fonctionnement de cet étage n’est que peu modifié suite a la

modernisation de la station Seine Aval.

Cette partie du travail de modélisation est présentée sous la forme d’un article préparé a publier
(section 4.3.3). Des détails supplémentaires concernant la collecte des données pour la
calibration-validation du modéle, le modéle de fractionnement des données d’entrée et
I’identification des paramétres a calibrer a partir de I’analyse de sensibilité globale sont

toutefois fournis aux sections 4.3.1 et 4.3.2 afin de compléter 1’article.
4.3.1. Description des jeux de données et du modéle de fractionnement utilisés

4.3.1.1. Période choisie et données collectées pour calibration-validation du
modéle

La période choisie pour calibrer le modele de biofiltration en nitrification est I’année 2009 (360
jours), soit la méme que celle utilisée par Bernier ef al. (2014b). A cette période, 1’étage de
nitrification traitait les eaux issues du traitement par boues activées. La performance du
traitement de 1’étage correspondait a celle attendue de la station avant la modernisation. Tel que
présenté au Chapitre 3, le fonctionnement de 1’étage de nitrification prévu en 2022 (voir section
3.1.3) est déja en vigueur depuis la mise en route de 1’étage de pré-dénitrification en 2017 (voir
section 3.1.2). Afin de s’assurer que le modele est capable de bien simuler la nitrification aprés
la modernisation de la station, des données collectées apres la mise en route du projet BioSAV
(de mi-avril a mi-octobre 2017, 180 jours) sont donc utilisées pour la validation. Ceci permet
une validation de haute qualité, car les conditions d’exploitation des biofiltres pour la période
de validation choisie sont éloignées de celles pour la période de calibration. Pour rappel, aprés
la mise en route du projet BioSAV, I’étage de pré-dénitrification a été installé en amont de
I’étage de nitrification. Le Tableau 4.3 montre les conditions d’exploitation principales des
biofiltres nitrifiants (selon les données d’exploitation journaliéres) pour les périodes de

calibration et de validation.
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Tableau 4.3 Conditions d'exploitation principales de I'étage de nitrification de la station Seine Aval
en 2009 (période de calibration) et de mi-avril 8 mi-octobre 2017 (période de validation).

Conditions d’exploitation (2009) d’olljs(::?\gl;?ons Moyenne Ecart-type
Débit d’eau (1000.m3/j) 360 1 635 274
DCO total (mgO,/L) 347 93,6 28,6
MES (mg/L) 347 36,4 18,8
NH4" (mgN/L) 347 35,9 7,1
e
Débit d’air injecté par filtre (Nm3/j) 360 67 890 14 640
(n(lji(f:\(};goﬁnrsn(ii-:Zt]:)ll())ll':ea;l(;)ln7) d’osz(::T\gl;?ons Moyenne Ecart-type
Débit d’eau (1000.m3/j) 180 1 861 269
DCO total (mgO»/L) 178 61,6 17,3
MES (mg/L) 179 20,8 9,2
NH4" (mgN/L) 179 18,1 4.4
e e s
Débit d’air injecté par filtre (Nm?3/j) 180 49 483 11012

Par rapport a la période de calibration (voir Tableau 4.3), la concentration moyenne en NHy"
dans D’affluent diminue de 50% (de 36,4 mgN/L a 18,1 mgN/L). Tel que mentionné
précédemment au début de cette section, apres la mise en route du projet BioSAV, 1’eau nitrifiée
est recirculée vers 1’étage de pré-dénitrification (taux de recirculation autour de 50%) qui se
trouve en amont de 1’étage de nitrification, ce qui dilue la concentration en azote ammoniacal
en entrée de I’étage de nitrification. En plus de I’effet de dilution liée a la recirculation de I’eau
nitrifiée, tel que montré a la Figure 4.9, la charge en NH4" en entrée de 1’étage de la période de
validation est en général plus faible que celle de calibration, ce qui conduit aussi a la diminution
de la concentration en azote ammoniacal en entrée de 1’étage pour la période de validation. La
Figure 4.9 montre aussi que pour toutes les deux périodes, la charge en azote ammoniacal en
entrée dans les biofiltres nitrifiants de la station diminue en été et re-augmente a partir du mois
de septembre. Ceci est généralement considéré étre dii aux vacances estivales, pendant

lesquelles le nombre d’habitants dans la région parisienne diminue de maniére importante.

La recirculation de I’eau nitrifiée influence aussi le débit traité par les biofiltres nitrifiants, tel
que montré au Tableau 4.3, le débit moyen a I’entrée de I’étage pour la période de validation
augmente d’environ 10%-15% (de 1 635 000 m*/j a 1 861 000 m?/j). Cependant, par rapport a
I’année 2009, le débit moyen de 1’eau brute en entrée de la station Seine Aval pour la période
de validation diminue de 1 667 000 m3/j & 1 367 000 m?/j. Dans ce cas-ci, ’augmentation du
débit moyen a I’entrée de I’étage de nitrification pour la période de validation est liée a la

recirculation de 1’eau nitrifiée vers 1’étage de pré-nitrification.
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Figure 4.9 Evolution de la charge en NH: en entrée de l'étage de nitrification (points bleus :
calibration, points oranges : validation).

Les données collectées pour calibrer et valider le modéle sont composées de deux types de
données. Le premier type concerne la performance de traitement des biofiltres tel qu’observée
par les divers capteurs installés en entrée et en sortie de chaque batterie ou de ’étage de
nitrification au complet ainsi que le suivi quotidien réalisé¢ dans le cadre de I’autosurveillance
de la station (voir Tableau 4.4). Celle-ci consiste en la collecte d’échantillons composites 24
heures par des préleveurs automatiques installés en entrée et en sortie de 1’étage. Différentes
analyses sont ensuite réalisées sur ces échantillons par le laboratoire de la station. Il est a noter
que les données d’autosurveillance sur I’alcalinité en entrée de 1’étage ne sont que disponibles
pour I’année 2009, tandis que la DCO filtrée en entrée est mesurée uniquement en 2017. Le
deuxiéme type de données concerne les informations de fonctionnement de 1’étage de
nitrification, comme le nombre de pompes et suppresseurs utilisés pendant le traitement, leur
consommation en énergie ainsi que le nombre de batteries et de biofiltres en fonctionnement.
Ces informations sont enregistrées de maniére automatique par les commandes de traitement

de I’étage et le systéme mesurant la consommation électrique installés a la station.
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Tableau 4.4 Résumé des données de performance de traitement collectées pour I'étage de

nitrification pour la calibration et la validation du modéle.

Données de capteurs Localisation Données Localisation des
(moyenne 15 minutes) | des capteurs d’autosurveillance préleveurs
Débit d’eau (m’/j) Entrée! DCO total (mgO,/L) Entrée/Sortie
Débit d’air (Nm?/j) Entrée! DCO filtrée*(mgO,/L) Entrée
NH4" (mgN/L) Entrée/Sortie? MES (mg/L) Entrée/Sortie
MES (mg/L) Entrée? NH4" (mgN/L) Entrée/Sortie
PO (mgP/L) Entrée? NO35™ (mgN/L) Entrée/Sortie
OD (mg0Oy/L) Sortie! NOz (mgN/L) Entrée/Sortie
Température (°C) Entrée? NTK (mgN/L) Entrée
NOy~ (mgN/L) Sortie? Alcalinité* (mmol/L) Entrée
PO4* (mgP/L) Entrée/Sortie

!Capteurs installés en entrée ou en sortie de chaque batterie

2Capteurs installés en entrée ou en sortie de I’étage de nitrification au complet

3Les données DCO filtrée ne sont que disponible pour I’année 2017

“Les données alcalinité ne sont que disponible pour ’année 2009

Avant de construire les jeux de données de calibration et de validation, les mesures de 1’étage
sont corrigées afin d’éliminer les valeurs aberrantes. La valeur moyenne et I’écart-type standard
sont calculés pour chaque variable afin d’aider a identifier les valeurs aberrantes avec le critére
de moyenne + 2*c (Rieger et al, 2012). Ces valeurs aberrantes identifiées sont
systématiquement enlevées des données collectées et remplacées par les données adjacentes qui
sont validées. En plus de cette analyse statistique, les données issues des capteurs MES en
entrée de procédé ont été corrigées et lissées en utilisant la méthode proposée par Alferes et
Vanrolleghem (2016) pour éliminer les données aberrantes provenant des défauts de capteur
tels que l'encrassement des organes de mesure. Pour chaque mesure, le nombre de valeurs
aberrantes ¢liminées représente autour de 5% des données collectées. En plus des données
aberrantes, des différences constantes et parfois non-négligeables ont été¢ observées entre les
moyennes journaliéres des données de capteurs (MES et NH4") et les résultats du suivi
laboratoire quotidien correspondants. Ces derniers sont jugés plus fiables que les mesures de
sonde, car ils sont utilisés par les exploitants de la station pour évaluer la performance de
traitement de 1’étage. Dans ce cas-ci, afin de corriger les mesures de capteurs pour les ramener
au niveau de celles du laboratoire, les moyennes journaliéres des données de capteurs de MES
et de NH4" en entrée ont d’abord été calculées (apres I’enlévement des données aberrantes). Les
valeurs moyennes calculées ont ensuite été comparées avec les mesures laboratoire journaliéres
correspondantes pour obtenir les ratios journaliers labo/capteur. Enfin, les données de capteurs

de MES et de NH4" ont été multipliés par les ratios journaliers obtenus.
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4.3.1.2. Modéle de fractionnement utilisé
- Fractionnement de I’affluent pour la période de calibration
Le mod¢le de fractionnement de I’affluent a été construit a partir des mesures disponibles. Tel
que montré a la Figure 4.10, pour la calibration, les concentrations en DCO soluble et
particulaire (DCOs et DCOx) dans I’affluent ont été estimées a partir des concentrations en
DCO (données laboratoire) et en MES mesurées (données de capteur). Pour éviter des
problémes comme résultats de fractionnement négatifs causés par les différentes fréquences de
mesure (sonde et laboratoire), des données de DCO 15 minutes ont été construites en multipliant
les données de capteur de MES en entrée par le ratio journalier laboratoire DCO/MES.

MES

1/fDC0x-MES

— [o0.] = [oo,

fXCB_DCGx fSB_DEOS

XCB
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f)(O HO
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—
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f)(U,IE_DCO)( inerte
Figure 4.10 Estimation des composants de DCO a partir des mesures en entrée de |'étage de la
nitrification pour la période de calibration du modele (blocs gris : mesures en entrée, blocs jaunes :
variables composites intermédiaires, blocs bleus . variables d'état en entrée du modele).
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Pour la période de calibration, les valeurs des parametres utilisées pour le fractionnement de
DCO sont basées sur le modéle SimBio avec certaines modifications, en particulier pour le
fractionnement de la DCO particulaire (voir Tableau 4.5). Premiérement, pour prendre en
compte la faible activité de nitrification au niveau du traitement par boues activées en amont
de I’étage de nitrification, une présence de biomasse autotrophe dans I’affluent est considérée
dans le mod¢le développée. Dans ce cas-ci, la fraction de la biomasse dans la DCO particulaire
(fBiomasse DCOx) €St légérement augmentée (de 25% a 30%) par rapport a celle utilisée dans le
mod¢le SimBio qui ne considére que la présence de la biomasse hétérotrophe dans 1’affluent.
Deuxiémement, la fraction de la DCO particulaire biodégradable dans la DCO particulaire
(fxce_pcox) est augmentée de 10% a 20%. Cette modification, qui réduit la fraction de la DCO
particulaire inerte, permet d’éviter des résultats négatifs pour le fractionnement des composants
azotés (voir le paragraphe suivant). Enfin, comme 1’affluent de 1’étage de nitrification peut

contenir des particules inertes issues de la mortalité de la biomasse provenant du traitement par
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boues activées, la fraction du composant (Xug) dans la DCO particulaire inerte en entrée

(fxu,E_pCox inerte) €5t considérée par le modele développé.

Tableau 4.5 Valeurs des parametres de fractionnement utilisées pour la période de calibration.

Paramétre de fractionnement Symbole Valeur
Fraction de la DCOs biodégradable dans la DCOs en entrée o
(%) fSBﬁDCOs 25%
Facteur de conversion de DCOx en MES (g/g0>) focox-MESs 0,56
Fraction de la DCOx biodégradable dans la DCOx en entrée 0
(%) fxcB_pcox 20%
Fraction de la biomasse dans la DCOx en entrée (%) fBiomasse DCOX 30%
Fraction de la biomasse hétérqtrophe dans la biomasse en FOHO, Biomasse 90%
entree
Fraction de la biomasse AOB dans la biomasse autotrophe (%) faoB xBA 5%
Fraction des particules inertes issues de la mortalité de £ _ 550
biomasse dans la DCO particule inerte en entrée (%) XU,E_DCOx inerte °

Pour les autres variables, les mesures de 1’azote ammoniacal, du nitrite, du nitrate, de ’alcalinité
et des orthophosphates en entrée de 1’étages sont utilisées directement pour représenter
respectivement les concentrations des variables Snus, Snos, Sno2, Saik et Spos en entrée. Les
concentrations des variables d’azote organique biodégradable (Sgn et Xcpn) en entrée sont
déduites a partir des mesures de NTK (données laboratoire) et de NH4" (données de capteur),
des concentrations en biomasse et en DCOX inerte estimées et de la concentration en Snu20u €n
entrée (voir Eq 4.43). Cette derniére n’est pas mesurée et donc fixée a une valeur faible par
défaut faible (0,005 mgN/L) pour éviter des problémes numériques de calcul. De manicre
similaire a ce qui est fait pour le fractionnement de DCO, des données de NTK 15 minutes sont

construites a partir du ratio laboratoire journalier NTK/NH4".

Eq 443 XCB,N + SB,N = NTK - NHI - SNHZOH - iN_XBiO * Biomasse - iN_Xinerte * DCOX ineTte
avec SB,N/(SB,N +XCB,N) = 0,8

ou

in_xBio st la quantité d’azote dans la biomasse (gN/g0O>)

IN_xinerte €St 1a quantité d’azote dans la DCO particulaire inerte (gN/gO-)

Les concentrations en Sxzo et Sno, qui ne sont pas mesurées en entrée de 1’étage, sont également

fixées a une valeur faible (0,002 mgN/L). Comme la température de I’eau en entrée pour la

période de calibration ne varie pas trop (température moyenne : 19+3 °C), les concentrations

en Soz et en Snz sont respectivement fixées a 8,1 mgO,/L et 15,3 mgN/L qui sont prés des

concentrations en saturation de ces deux gaz dissous dans 1’eau (1 atm et 20°C)(Sander, 2015b).
- Fractionnement de I’affluent pour la période de validation

Etant donné qu’apres la mise en route du projet BioSAV en 2017, I’étage de nitrification traite
principalement la sortie des biofiltres pré-dénitrifiants, le mode de fractionnement de la DCO

ainsi que certains paramétres de fractionnement (voir le Tableau 4.6) sont modifiés pour la
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période de validation. Premiérement, tel que mentionné précédemment, la mesure de la DCO
filtrée est disponible en 2017. Dans ce cas-ci, la concentration en DCO soluble en entrée de
1étage est considérée égale a la DCO filtrée mesurée au lieu d’étre estimée selon les mesures
de la DCO totale et des MES. Deuxiémement, en supposant que la concentration moyenne en
DCO soluble inerte (Su) présente dans I’affluent de I’étage de nitrification de la période de
validation soit proche de celle estimée pour la période de calibration (autour de 24 mgO»/L), la
fraction de la DCO soluble biodégradable dans la DCO soluble (moyenne : 40 mgO»/L) est
augmentée de 25% a 40%. Pour rappel, du méthanol est injecté dans les biofiltres pré-
dénitrifiants qui se situent en amont de I’étage de nitrification. Selon les exploitants de la station
Seine Aval, du méthanol résiduel est observé en sortie de 1’étage de pré-dénitrification, ce qui
peut expliquer ’augmentation du ratio de la DCO soluble biodégradable dans la DCO soluble.
Troisiémement, le facteur de conversion fpcox-mes est augmenté de 0,56 mg/mgO, a 0,75
mg/mgQO; selon les données de la DCO totale, de la DCO filtrée et des MES mesurées. Cette
valeur de conversion correspond a la valeur typique proposée par Gernaey et al. (2014) pour
estimer les MES en sortie de traitement secondaire dans le modéle BSM2. Enfin, par rapport
aux réacteurs a boues activées, les biofiltres peuvent mieux retenir la biomasse. Pour cette
raison, on suppose que la sortie de pré-dénitrification contient trés peu de biomasse. La fraction
de la biomasse présente dans la DCO particulaire en entrée de 1’étage de nitrification est donc
réduite de 30% a 5%. En plus de la modification du fractionnement de la DCO, I’alcalinité de
I’eau (composant Sarx) en entrée de 1’étage, qui n’est pas mesurée en 2017, est fixée a 8,75
mmol/L. Le mode de fractionnement de I’affluent pour les autres composants est identique a

celui appliqué pour la calibration.

Tableau 4.6 Valeurs des parameétres de fractionnement utilisées pour la période de validation.

Parameétre de fractionnement Symbole Valeur
Fraction de la DCOs biodégradable dans la DCOs en entrée (%) fsB DCos 40%
Facteur de conversion de DCOx en MES (g/g0>) focox-MEs 0,75
Fraction de la DCOx biodégradable dans la DCOx en entrée o
(%) fXcB pCox 15%
Fraction de la biomasse dans la DCOx en entrée (%) fBiomasse_DCOX 5%
Fraction de la biomasse hétérotrophe dans la biomasse en entrée | fxoHO Biomasse 90%
Fraction de la biomasse AOB dans la biomasse autotrophe (%) faoB xBA 5%
Fraction des particules inerte§ issups dela mort.::llité de biomasse fYUE DEOR inere 55,
dans la DCO particule inerte en entrée (%) s
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4.3.2. Analyse de la sensibilité globale

Tel que mentionné précédemment dans le Chapitre 2 (section 2.2.4), I’analyse de sensibilité
globale consiste a identifier les parameétres influents pour chaque variable d’intérét en sortie du
modele. Cette analyse permet de diminuer le nombre de parametres a considérer durant la
calibration et d’améliorer la compréhension de leur impact sur le mod¢le. Pour ce travail de
modélisation de I’étage de nitrification, huit variables en sortie ont été choisies pour la
calibration des paramétres de modéle. Les premiéres sept variables sont les concentrations des
composants chimiques liées a la qualité de 1’eau en sortie des biofiltres nitrifiants : NH4", NOs",
NO;, OD, DCO, MES et PO4*. Dans le modéle, la concentration en MES en sortie est estimée
a partir de la DCO particulaire en appliquant un facteur de conversion de DCO particulaire a
MES. La derniére variable est le facteur d’émission de N»>O représentant le ratio entre la quantité
de N,O émise (dans le liquide et I’air) et la quantité de NH4" enlevée (Bollon et al., 2016b).

C’est un indicateur qui évalue les impacts environnementaux de 1’étage de nitrification.

Tel que présenté a la section 4.1, ’analyse de sensibilité des paramétres est réalisée selon
I’approche de simulation Monte-Carlo proposée par Sin et al. (2008b). Cependant, considérant
le nombre de paramétres utilisés par le modéle et le temps de simulation, certains paramétres
ne sont pas intégrés dans I’analyse. Cette sélection de paramétres est basée selon les expériences
et les connaissances acquises lors de la construction du modele. Les paramétres liés aux
réactions biologiques, au transfert gaz-liquide et aux déplacements des composants solubles et
particulaires sont en général inclus dans I’analyse, tandis que les autres parameétres, comme, par
exemple, les caractéristiques physiques des composants (coefficients de diffusion, la constante
d’Henry, etc.) et les dimensions du biofiltre sont fixés et donc pas intégrés dans I’analyse. Parmi
les 142 paramétres du modele, 93 sont sélectionnés pour analyser leur influence sur les
différentes variables de sortie (voir Tableau A2.7 dans 1I’Annexe 2). Un échantillonnage semi-
aléatoire par la méthode LHS (Latin Hypercube Sampling) est ensuite réalis¢ sur chacun des
parametres choisis afin de générer des combinaisons de valeurs de parameétres a simuler (Saltelli
et al., 2007). Tel que présenté au chapitre 2 sur la procédure de la calibration-validation de
modele, cette méthode d’échantillonnage divise d’abord l’espace d’échantillonnage de
parametre en intervalles de méme largeur selon le nombre d’échantillons a collecter. Un
échantillonnage aléatoire est ensuite réalisé dans chaque intervalle. Des échantillonnages semi-
aléatoires couvrant entiérement I’espace d’échantillonnage ciblé sont donc réalisés. Pour le
mode¢le en nitrification, 1’espace d’échantillonnage des parameétres est fixé selon le niveau de
connaissances et d’expérience sur la valeur de référence de chaque paramétre. Pour les
paramétres qui ont été€ beaucoup étudiés, un espace de + 20% est attribué autour de leur valeur
par défaut trouvée dans la littérature. Un espace de + 50% est attribué pour les parameétres moins

étudiés ou sans valeur de référence (Brun et al., 2002). Le Tableau A2.7 de I’ Annexe 2 résume
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les espaces des valeurs attribués aux parameétres analysés.

Pour ce travail d’analyse de sensibilité globale, 480 simulations Monte-Carlo ont été effectuées,
ce qui est supérieur a 5 fois de nombre de paramétres analysés (n=93). Ce rapport
simulations/parametres est décidé en prenant en compte la vitesse de calcul du modéle (30
minutes pour simuler 30 jours) et le nombre de paramétres a analyser ainsi que la gamme des
valeurs (entre 1,3 et 40) proposées dans la littérature pour ’analyse de sensibilité globale des
modéles de traitement des eaux usées et de la qualité de I’eau en riviere (Benedetti et al., 2011).
De plus, ce rapport est supérieur a celui appliqué pour le modéle SimBio (autour de 4)(Bernier,
2014). Pour accélérer les simulations, quatre séries de simulations Monte-Carlo sont réalisées
en paralléle sur différents cceurs du méme ordinateur (Benedetti ef al., 2011). Chacun effectue
120 échantillonnages différents dans 1’espace d’échantillonnage des parameétres précédemment

choisis. 480 différentes combinaisons des valeurs de parameétres ont donc été construites.

Pour chaque combinaison générée, une simulation en régime permanent de 30,5 jours est
réalisée en utilisant les valeurs moyennes du jeu de données en entrée de I’année 2009 (période
de calibration). Différents tests menés lors de la construction du modele ont montré que les
valeurs des variables de sortie étaient en temps normal stables aprés une simulation de 30 jours
en régime permanent. Les différences entre les résultats simulés au jour 30,5 sont donc
considérées étre liées uniquement aux valeurs des paramétres utilisées. Les résultats de
simulation au moment du jour 30,5 (Y) et les valeurs échantillonnées de ces quatre tests (X)
sont regroupées, normalisées et analysées par une régression multilinéaire (Saltelli et al., 2007;
Sin et al., 2011) a I’aide de la fonction « regress » disponible dans le logiciel Matlab®. Au total,
aprés avoir éliminé quelques combinaisons pour lesquelles la simulation n’a pas réussi a
atteindre 30,5 jours a cause des erreurs numériques, la régression multilinéaire a été réalisée sur
473 simulations. L’importance de I’influence des paramétres sur chaque variable de sortie du
modele a été évaluée selon le coefficient de régression standardisé (SRC) obtenu pour chaque
paramétre a I’issu de la construction de la régression multilinéaire. Trois groupes d’importance
ont été distingués en fonction de la valeur absolue du coefficient de régression associ¢ (Bernier,
2014) (voir Tableau 4.7).

Tableau 4.7 Groupes d’importance d’influence en fonction des coefficients de régression (SRC)
(Bernier, 2014).

Valeur absolue du coefficient de régression Importance de I’influence des paramétres sur
standardisé (SRC) les variables en sortie de modele
Entre 0 et 0,1 Influence négligeable
Entre 0,1 et 0,25 Influence faible
Supérieure & 0,25 Influence forte

Les Figure 4.11a et b montrent un exemple de résultats de I’analyse de sensibilité obtenus pour

les concentrations en NH4" et en NOs™ en sortie. Il est a noter qu’un coefficient de régression
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positif signifie que la variable en sortie augmente lorsque le paramétre en fait autant, tandis
qu’un coefficient négatif indique que la variable en sortie diminue lorsque la valeur du
paramétre augmente. Les figures indiquent que les paramétres concernant le transfert gaz-
liquide d’oxygene (parametres : Air_ref, PBso, F, kra_ref, m et Oia), 1’épaisseur de la couche
limite et du biofilm (paramétres : B’, K’, m’, n, pgiofim), 1’activité de la biomasse AOB
(parameétres : paoB, Max €t 0ua0B, Max) €t ’enlévement des particules sous 1’effet de lavage
(paramétre : fiavage) ont des influences non-négligeables (coefficient de régression absolu > 0,1)
sur la concentration en NH4" en sortie du mode¢le. Tel que montré aux Figures 4.11a et 4.11b,
ces parametres influencent également la concentration en NOs™ en sortie du modele mais avec
des effets inverses par rapport au NH4". Ces résultats sont a premiére vue raisonnables, puisque
plus la quantité de NH4" nitrifié¢ est élevée, plus il devrait y avoir de NO;3™ en sortie de 1’étage.
Certains paramétres influents identifiés se trouvent dans la méme équation, par exemple les
paramétres °, K’, m’ et n (voir équation Eq 4.13). Cette observation signifie que le modele
développé n’est pas un modele identifiable, c’est-a-dire, avec les données de mesures et les
informations disponibles, il est possible de trouver différentes combinaisons des valeurs de
paramétres fournissant les mémes résultats de simulation (Dochain et Vanrolleghem, 2001). Ce
probléme arrive souvent pour la calibration des modéles de traitement des eaux usées
appliquant les équations non-linéaires complexes, comme, par exemple, 1’équation Monod.
Bien qu’il existe le probléme d’identifiabilité du modéle, on trouve que la méthode d’analyse
de sensibilité globale appliquée ici, qui avait été appliquée pour aider a la calibration des
modeles de réacteurs a boues activées (Sin ef al., 2008b), est une méthode pratique qui permet
d’identifier rapidement les paramétres influents les résultats de simulation du modéle développé.
Elle peut donc faciliter 1’étape suivante de la procédure de calibration (voir les détails dans la

section 4.3.3.2)

Les autres résultats d’analyse de sensibilité du modele en nitrification sont mis a I’Annexe 2
(voir Figure A2.1Figure A2.5). Pour accélérer la procédure de calibration, les variables de sortie
qui ont des paramétres influents communs, comme, par exemple le NH4" et le NO3™ en sortie

sont inclus dans le méme groupe de calibration (voir les détails dans la section 4.3.3.2).
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Figure 4.11 Résultats d'analyse de sensibilité globale pour les concentrations en NH: et en NOs
en sortie du modele en nitrification (Colonnes bleues : NH," en sortie, colonnes oranges : NOs en

sortie).

151




Chapitre 4

4.3.3. Modélisation compléte d’une unité de biofiltres nitrifiants a grande échelle :
Calibration et validation sous différentes configurations de traitement

Résumé

Un modéle de biofiltration a été développé pour l'unité de biofiltres nitrifiants de la station
d'épuration (STEP) Seine Aval (SAV) qui est actuellement en cours d’étre modernisée. Ce
modele développé est basé sur un modéle de biofiltration trouvé dans la littérature contenant
des sous-modeles illustrant les phénoménes de filtration, de diffusion et de détachement et les
réactions de la nitrification et la dénitrification en deux étapes. Le modele original a été
amélioré pour le transport de composants (diffusion et transfert gaz-liquide) et les réactions
biologiques (nitrification / dénitrification en quatre étapes). De plus, le modéle développé a
intégré également I’évaluation de la consommation d'énergie (aération et pompage), les
émissions de N,O et le systéme de commande de 1'aération. Ce modele a été calibré et validé
respectivement avec les données de hautes fréquences provenant de la configuration de
traitement avant la modernisation et la configuration actuelle. Les résultats de simulation ont
montré que les performances de 1’étage de nitrification sous chaque configuration de traitement
¢taient bien prédites par le modéle. Etant donné que les conditions d’exploitation des biofiltres
nitrifiants de la période validation étaient trés différentes que celles de la calibration, il peut étre
conclu que I’on a réalisé une forte validation du modele Le facteur d'émission de N,O simulé
¢tait dans la méme ordre de grandeur que la valeur moyenne trouvée dans la littérature pour les
biofiltres nitrifiants. De bons résultats de prédiction ont également été obtenus pour la

consommation d'énergie et la simulation de commande de 1'aération pour I’étage de nitrification.

Mots-clés : Modélisation de biofiltration; Calibration et validation de modeé¢le; Commande
d'aération; Consommation d'énergie; Emission de gaz a effet de serre.

Remarque : Tous les tableaux, figures et équations marqués avec un «S» (par exemple Table
S1) dans I’article peuvent étre trouvé dans le « supporting information for articley.
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Comprehensive modelling of a full-scale nitrifying biofilter unit: Calibration and

validation under different treatment configurations
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Abstract

, Vincent Rocher

A comprehensive biofiltration model has been developed for the nitrifying biofilter unit of the
Seine Aval (SAV) wastewater treatment plant (WWTP) which is currently being upgraded. The
model was based on a biofiltration model found in literature containing sub-models for filtration,
diffusion and detachment phenomena and two-step reactions for nitrification and denitrification.
The original model was improved with respect to mass transport (diffusion and gas-liquid
transfer) and biological reactions (four-step nitrification/denitrification). In addition, sub-
models for energy consumption (aeration and pumping), N,O emission and aeration control
scheme were integrated in the model. The model was calibrated and validated with high
frequency data sets from previous and current process and plant configurations. Given that the
process conditions for the validation period were substantively different from those for the
calibration period, it can be concluded that a strong validation of the model was achieved.
Simulation results showed that the treatment performance for each treatment configuration
were well predicted by the model. The simulated N>O emission factor was in the same order of
magnitude of the average value found in literature for nitrifying biofilters. Good prediction

results were also obtained for energy consumption and aeration control simulation.

Keywords: Biofiltration modelling; Model calibration and validation; Aeration control; Energy

consumption; Greenhouse gas emission.
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4.3.3.1. Introduction
To tackle population growth and urbanization in the Paris region and meet the good chemical
and ecological status of the receiving water body as required by the European Water Framework
Directive 2000/60/EC (Council of the European Communities, 2000), the Seine Aval (SAV)
WWTP (1.7 million m*/d, the largest plant in Europe) has been under upgrade since 2013. The
upgrade program aims to replace the existing activated sludge process with more intensive
treatment processes, including MBRs, biofilters and chemically enhanced primary clarifiers.
Intensive processes are efficient, but generally involve higher expenditures due to chemical
addition (coagulants, polymers, methanol, etc.) and higher energy consumption. Delicate
operation strategies are thus required for the plant. A comprehensive evaluation of the
modernized plant should be performed on a regular basis in terms of effluent quality as well as
treatment costs and sustainability. This can, however, be difficult to realize without support

tools.

With the development of engineering and modelling software, process models have become
essential tools in the life cycle of treatment plants (Sin et al., 2008a). A well calibrated model
can provide reliable support for performance evaluation and optimization in different upgrading
phases of a plant (Rieger et al., 2012). With this in mind, SIAAP (the interdepartmental
association for sewage handling for the Paris agglomeration) launched a long-term project,
which aims to establish a whole plant model of the SAV WWTP. The modelling work began
with the nitrifying biofiltration unit of the plant. To ensure the plant model can be used as a
support tool to comprehensively evaluate treatment performance after upgrades, the goals of
the nitrifying biofilter modelling should include not only the prediction of treatment
performance (filtration and nitrification) with long-term intensive data sets, but also the
evaluation of treatment cost and environmental impacts such as energy consumption and N>O
emissions. Besides, to facilitate scenario testing for operation optimization, treatment control
like aeration for the nitrification unit should also be considered in the modelling work of the

unit.

Nitrifying biofilter models have been proposed in several studies and for different treatment
scales. Hidaka and Tsuno (2004) developed a successful biofilter model which includes
attachment, detachment and backwash as mass transport processes. Microbiological processes
in their model consider activities of heterotrophic and autotrophic bacteria including 1-step
nitrification/denitrification reactions. However, the model has only one homogeneous biofilm
layer with constant thickness and full penetration is considered at all times. These
simplifications do not allow to describe different ecological niches (Rittmann et al., 2018) nor

the evolution of fouling during filtration (Bernier ez al., 2014b).
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Vigne et al. (2010) developed a more complex biofiltration model available in the GPS-X®
modelling software (Hydromantis Inc.). In this model, the carrier bed was described by 6
vertical tanks-in-series and the biofilm in each reactor was divided into five layers. Penetration
of soluble components was affected by the selected, fixed thickness of the stagnant liquid film
around the biofilm. The biofilm thickness changes according to the quantity of solid
components in the biofilm and the density of dry biofilm. The calibrated model performance
was tested with experimental data from a pilot-scale nitrifying biofilter under different dynamic
conditions. Simulation results indicated that the model could well predict quantity of
autotrophic bacteria, ammonium concentration profiles along the biofilter and effluent nitrate
concentrations. However, in order to decrease the calculation time, the dissolved oxygen
concentration in the liquid phase was maintained at a fixed concentration, close to saturation,

which doesn’t match the observations under the real conditions.

Bernier et al. (2014b) developed a biofilm model in Matlab®/Simulink® (MathWorks, USA) to
simulate the nitrifying biofilter unit of the Seine Aval plant. In their study, the performance of
the entire unit (84 biofilters) was considered as that of one single biofilter. Due to calculation
time issues, the heterogeneity of the biofilm was described by only two biofilm layers. The
mass transport processes considered in their model were similar to the model of Vigne et al.
(2010) but more microbiological processes were added, including two-step
nitrification/denitrification to simulate effluent NO, and assimilation of phosphorus. The model
was calibrated using nitrogen gradient data collected along two biofilters and one year (2009)
of daily monitoring data from the treatment unit. It was validated on a separate 45-day
monitoring campaign performed in 2012. Results showed nitrification performance as well as

effluent nitrite and nitrate concentrations were well simulated by the model.

To predict N,O emission from nitrifying biofilters, Fiat e al. (2019) integrated biological
production and consumption of N>O in the model of Bernier et al. (2014b). Furthermore, a gas
phase was considered in the model to precisely describe the evolution of gas composition
influenced by gas-liquid transfer in the biofilter. A 14-day measuring campaign on a nitrifying
biofilter of the Seine Aval plant (Bollon et al., 2016a) was used to calibrate the extended model.
Results showed that the good nitrification prediction performance of the original model was
maintained while the consideration of the gas phase behavior improved the N>O emission

prediction.

Considering the goals of the modelling work for the nitrifying biofiltration unit, all existing
biofilter models found in literature have one or more of the following inadequacies: (1) Model
prediction performance is tested only over the short-term and with limited data sets collected

in lab-scale or pilot-scale studies that were, moreover, conducted under more stable conditions
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than those occurring in real treatment plants. (2) Assessments of energy consumption, treatment
costs and environmental impacts such as greenhouse gas (GHG) emissions are rarely
considered in biofiltration modelling. (3) Process control systems such as aeration control are
not integrated in the biofilter models.

This paper presents an enhanced biofiltration model based on the model of Bernier et al. (2014b)
for the nitrifying biofilter unit of the SAV WWTP. Compared with the original model, a
variable boundary layer thickness and more biofilm layers are used to describe the mass
transport process more precisely. Estimations of energy consumption (aeration and pumping)
and biological production of N,O as well as a simplified gas-liquid transfer process are
integrated in the model in order to evaluate treatment costs and GHG emissions respectively.
The aeration control scheme used in the unit is also modelled to better predict the necessary air
flow injected during treatment. The model is calibrated and especially validated with intensive
(15-minute interval) long-term data sets collected from previous and current treatment

configurations of the SAV plant.
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4.3.3.2. Materials and methods
o  WWTP treatment configuration before and after upgrade
Before upgrade, the SAV plant was designed to treat a nominal flow of 1,700,000 m*/d (Bernier
et al., 2014b). As shown in Figure la, after pre-treatment and primary clarification, carbon
removal is achieved by high-loaded activated sludge lines. Secondary effluent is treated by a
chemically enhanced settling unit (Actiflo® clarifiers, Veolia) to minimize the suspended solids
flux to the subsequent two stages of biofilters. The first stage is a nitrification stage of 84
®

Biostyr® (Veolia) filters, followed by a second post-denitrification stage of 12 Biofor
(Degrémont Technologies) and 18 Biostyr® filters (Veolia) (Figure 4.12a).

Currently (Figure 4.12b), the activated sludge reactors and secondary clarifiers in the plant have
been decommissioned. The primary clarifiers and Actiflo® clarifiers are used as a temporary
two-stage primary clarification unit. The biological carbon and nutrient removal now occur in
two parallel units: an MBR process and three stages of biofilters. The first stage is a newly
constructed pre-denitrification stage of 58 Biostyr® filters (18 filters were recovered from the
original post-denitrification stage). The pre-existing nitrification stage (the second stage)
remains unchanged with the exception of the recirculation of nitrified water to the pre-
denitrification stage. The remaining 12 post-denitrifying Biofor® filters serve as the third stage.

a. Treatment configuration before upgrade

Primary N Activated N Secondary
Clarifiers Sludges Clarifiers Biofilters

Biofilters

Actiflo® Nitrifying _»{ Post-Denitrifying

b. Current treatment configuration (Since 2017)

Pri .
- Cll;il:ilf??rfs » Membrane Bio-Reactors (MBRs)
v
‘q ® ¥ . Pre-Denitrifying Nitrifying .| Post-Denitrifying |
R > ﬁ Ll .
Actiflo Biofilters Biofilters Biofilters

¢. Future treatment configuration (After 2022)

Membrane Bio-Reactors (MBRs)

Actiflo® Y
N Pre—Denitrifying Ni_trifying > Post-pe?itritying
Biofilters Biofilters Biofilters

Figure 4.12 Treatment configuration of the Seine Aval WWTP. a. Configuration before upgrade b.
Current configuration c. Future configuration
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In 2022 (Figure 4.12c), the primary clarifiers will be replaced by a new chemically enhanced
primary treatment unit. The Actiflo® clarifiers will mainly be used for tertiary treatment, they
can also assist the primary treatment during rain events if needed. The current treatment
configuration of the nitrification stage will serve as the final configuration once the upgrade of

the plant is completed in 2022.

e Nitrification stage description
Each biofilter in the nitrification stage is composed of a 3.5-meter-high filter bed with a
filtration area of 173 m=The bed material consists of polystyrene beads (Biostyrene®) with 4
mm diameter. The 84 biofilters are organized in six parallel treatment cells. Each cell has 14
filters in a concurrent up-flow configuration and are fed by four pumps. Aeration of the
nitrification stage is realized by 15 compressors.

e Data collection and correction

Data sets describing the removal performance of the nitrification stage under the previous (year
2009) and current (from mid-April to mid-October 2017) treatment configurations of the plant
were collected for model calibration and validation. Each data set consisted in daily average
monitoring data and sensor data. Daily average monitoring data was obtained from 24-hour
composite samples collected by automatic refrigerated samplers installed at the influent and
effluent of the stage. Samples were analysed by the plant’s laboratory. Daily average monitoring
data included NH4", TSS, COD, filtered COD (2017 only), NOs", NO,", PO,*", TKN and influent
alkalinity (2009 only).

Sensor data were available for air flow rate, influent flow rate and temperature, concentrations
of influent NH4*, TSS, PO,* and effluent NH4" and NOy™ (sum of NO;™ and NOy"). Effluent DO
concentrations for each biofilter cell (composite value of 14 units) were also recorded. 15-
minute averaged values were available for all sensor data. Operating conditions such as number
of active pumps, cells and biofilters as well as energy consumption for aeration and pumping
were also collected. The average influent characteristics of the nitrification stage for the two

periods are shown in Table S1.

Before use, outlier values were removed from the collected data using the statistical analysis
(mean values and standard deviations) method of Rieger et al. (2012). The influent TSS sensor
data were corrected and smoothed following the method of Alferes et Vanrolleghem (2016) to
eliminate abnormal data caused by sensor faults such as optics fouling. The influent NH4"
dataset from NH4" sensors (Amtax®, Hach) contained very few apparent abnormal data. They
were thus manually removed. Concentrations below 10 mgN/L or above 60 mgN/L were
removed. To correct for the bias between the laboratory and sensor measurements, the cleaned

TSS and NH4" sensor data were first averaged over the day. These average values were then
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compared with daily laboratory measurements to obtain the daily laboratory/sensor ratios. The
sensor data were then multiplied by these daily ratios. To avoid negative values in the influent
fractionation, 15-minute influent TKN and COD time series were constructed by multiplying
the influent NH4" and TSS sensor data with the daily ratios of TKN/ NHs" and COD/TSS

obtained from laboratory measurements.

¢ Biofiltration model description

- Original model
The biofiltration model used in this work is based on the model developed by Bernier et al.
(2014b) for the same nitrifying biofilters unit of the SAV plant. The original model includes a
media bed zone and an overflow zone. Based on concentration profile measurements in the
biofilters, the media bed zone consists in seven reactor tanks-in-series, each representing 0.5-
meter of the media bed immerged in the bulk liquid. The model contains four principal sub-
models: biofilter hydraulics, mass transport, a two-layer biofilm model and biological reactions.
In each reactor, the bulk liquid is considered completely mixed. The mass transport sub-model
considers different physical phenomena. The transport of soluble components is described by
diffusion (Fick’s law) and limited by the thickness of the boundary and biofilm layers. Particle
exchange is considered between the two biofilm layers. Filtration (Equation S1) and first-order
detachment of the surface biofilm layer illustrate the transport of particulate components
between the bulk liquid and the biofilm surface. The detachment of biofilm also occurs when a
pre-set maximum biofilm thickness is exceeded. Similar to the model of Vigne et al. (2010),
the model also considers biofilm removal and mixing along the media bed height during
backwash. Aeration is modelled by using a classical k.a mass transfer equation. The biological
reactions sub-model applied is based on ASM1 (Henze et al., 2000b) modified as follows:
Nitrification and denitrification are divided in two steps with NO, as intermediate, and

phosphorus assimilation during biomass growth is considered, similar to ammonia assimilation.

- Modified model
The original model is improved and implemented in the WEST® modelling software (DHI,
Harsholm, Denmark). The biological reactions (nitrification and denitrification) and physical
phenomena considered in the improved model are illustrated in Figure 4.13a et b. Modifications

and improvements to the original model include:

(1) As boundary layer thickness has significant impacts on the diffusion of soluble components
in the biofilm system and it varies depending on the hydrodynamics around the biofilm (Boltz
et al., 2011), a variable layer thickness boundary is considered to replace the constant value
used in the original model. The equations (Equation S2) developed by Ohashi et al. (1981),

based on Reynolds and Schmidt numbers, are used to estimate the boundary layer thickness.
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a N,O I:l Components considered in the original model
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Figure 4.13 Biological reactions (nitrification and denitrification) and physical phenomena
considered in the improved model. a. Biological reactions b. Physical phenomena

(2) The number of biofilm layers is increased from two to five in order to more precisely
approximate the concentration gradients in thick biofilms and provide ecological niches for the
different organisms.

(3) The filtration is considered as main phenomenon of particle transport between the bulk
liquid and the biofilm surface. The first order detachment of the surface layer is not applied in
this model. Rather, in the developed model, the detachment from the biofilm occurs when a
pre-set biofilm thickness is exceeded or during backwash.

(4) Media mixing between the different reactors is considered to not only occur during

backwash as in the original model, but also during treatment, at a lower mixing intensity.

(5) Biological reactions considered in the original model are extended in order to simulate
biological N,O production. The original one-step nitritation reaction model is replaced by the
model of Pocquet et al. (2016), one of the few N>O models that include the two known pathways
of N2O production by nitrifiers. The four-step reactions from the ASMN model (Hiatt and
Grady, 2008) are used to describe denitrification, considering not only NO;™ but also NO and

N,O as intermediates.

(6) To allow simple prediction of greenhouse gas emissions and aeration, an explicit gas phase
is also integrated in the model using a modelling concept different to the detailed model of Fiat

et al. (2019). In this model, five gas components are considered in the gas phase: O,, N2, NO,
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N,O and CO,. The first four participate in gas-liquid transfer. They are considered as soluble
components in the biofilm layers and transported by diffusion. Gas component CO; is used to
maintain the quantity of gas molecules unchanged in the gas phase. By introducing the new gas
phase, air composition for each media reactor can be calculated according to as-liquid transfer

equations and Henry’s law.

(7) To estimate energy consumption for aeration and pumping in the stage, energy-related
equations found in the literature (Wu et al., 2005; Gernaey et al., 2006) were simplified and

integrated in the model (Equations S3 and S4).

e Aeration control model description
In the nitrification stage, the aeration intensity for each treatment cell is controlled by Feed-
Forward (FF) and Feed-Back (FB) control rules (See Equation S6). The FF control estimates
the requirements of the air flow rate for the treatment cell according to the outlet ammonium
set-point and the influent ammonium loads to the cell. The FB control adjusts the air flow rate
proposed by the FF control rules based on the influent flow rate and the difference between the
measured effluent ammonium concentrations and the outlet ammonium set-point. Since the
biofiltration model represents the entire nitrification stage in one filter, the aeration control
implemented in the model is slightly modified to obtain air flow regulated for one filter instead
of one treatment cell (Equation S6). It should be noticed that, since the air flow rates cannot be
correctly simulated without good prediction results for the effluent ammonium concentration,
the implementation of the aeration control model was only realized after validation of the
biofiltration model. During calibration and validation of the biofiltration model, air flow rates

data collected from the stage were used as model input.

e C(Calibration and validation procedure for the biofiltration model

- Initial parameter values
Parameter values found in the original models and in literature were used as initial values for
model calibration. Parameter values for the boundary layer thickness equations applied were
taken from Ohashi et al. (1981). Parameter values for diffusion, filtration and aeration equations
were taken from Bernier et al. (2014b). The gas molecular solubility parameters used were
those summarized by Sander (2015b). Default values for heterotrophic growth in aerobic and
anoxic conditions and nitrite oxidizing biomass activities were taken from Hiatt and Grady
(2008) and Bernier et al. (2014b). Parameter values found in the model developed by Pocquet
et al. (2016) were used for nitritation reactions. As free ammonia concentration changes with
pH and temperature (Anthonisen et al., 1976), the values for the half-saturation constant Knws,

aos and Knnzon, aos Were pre-adjusted based on standard simulation conditions (pH=7 and 20<C)
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and the Knna, aos Value (1 gN/m3) reported by Bernier et al. (2014b). The corresponding values
for Knws, aos and Knnzon, aos Obtained are 0.004 mgN/L and 0.018 mgN/L, respectively.

- Selection of practically identifiable parameters

To start the model calibration and deal with practical identifiability issues of such complex
model (Dochain and Vanrolleghem, 2001), a global sensitivity analysis was first realized to
identify influential parameters (Sin et al., 2011). Out of the total 142 parameters of the
biofiltration model, 49 parameters such as biofilter dimension and physical constant parameters
were set at fixed values and thus excluded from the analysis. Each of the remaining 93
parameters was sampled using a Latin hypercube sampling (LHS) design of 473 experiments.
The sampling range for each parameter was 20% of the default parameter value for relatively
well-known parameters such as biological kinetic parameters used in the ASM1 model. For
parameters with less available information, the sampling range was extended to 50%. The
sampled parameter values were then screened by a Monte-Carlo based approach in steady state
on the 2009 data sets (Sin et al., 2011). According to standardized regression coefficients (SRC)
obtained from the global sensitivity analysis, the most influential parameters for different
effluent variables were identified and divided into five independent calibration groups to
facilitate their estimation (Mannina et al., 2011): (1) filtration and carbon removal (effluent
TSS and COD) (2) ammonium removal and oxygen consumption (effluent NH4*, NOs™and DO)
(3) nitrite production and removal (effluent NO>") (4) orthophosphate consumption (effluent
PO4*) (5) N2O production (N.O emission factor). The first two groups contain about ten
influential parameters and the other groups keep five parameters for calibration (see Tables S2-
S6).

- Calibration and validation methodology and objectives
Monte-Carlo simulations were also used for the calibration of the first four calibration groups
(Sin et al., 2008b). Each sampled parameter set was used for a 30-day steady-state simulation
(using the 2009 dataset and the measured air flow rate) to initialize the model followed by a
dynamic simulation over another 30-day period (from mid-July to mid-August 2009) during
which nutrient loading decreased due to summer holidays. To identify the best parameter values,
differences between simulations and measurements were quantified by calculating the mean
error (ME), mean absolute error (MAE) and root mean square error (RMSE) (see in Equation
S5) (Hauduc et al., 2015b). When one group of parameters was calibrated, the parameter values
of this group were fixed and the next group was tackled. Since the calibration groups were
independent, the calibration didn’t had to return to the first group. After the Monte-Carlo
simulation, the identified parameter values of the four groups were checked for a simulation of
the period covering mid-August to mid-October 2009 during which the nutrient loading re-

increased and then with data collected over the entire year of 2009 to evaluate model
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performance under seasonal variations. Parameters were adjusted manually if necessary and

model accuracy after adjustment was re-evaluated with the aforementioned statistical scores.

For the last group, the N>O emission factor (EF %) was calculated by dividing the N,O emission
rate (kgN/d) by the ammonium removal rate (kgN/d) (Bollon et al., 2016a). Since the N.O
emission in the stage was not monitored experimentally during the calibration and validation
periods, the model was calibrated approximately and adjusted according to the observed
emission factor values reported by Bollon ef al. (2016a). In their study, two short measurement
campaigns were realized on the nitrifying biofiltration stage of the SAV plant in the summer of

2014 and the winter of 2015.

The model was finally validated by confronting the model simulation results with data collected
from the current treatment configuration (from mid-April to mid-October of year 2017). As the
configuration of the overall treatment plant changed significantly, a different influent
fractionation had to be applied in 2017. The k_a reference value also had to be reduced by 15%
which is acceptable given the aging of the aeration equipment of the process. To quantitatively
compare prediction performances of the model between validation and calibration periods,
Janus coefficient was calculated (Rieger et al., 2012).

e Integration and test of the aeration control model
After validation, the biofiltration model was combined with the aeration control model. The
parameter values used for the control model (see Equation S6) were the averaged values
collected from the six cells in the stage. The influent data sets for model validation were used
again to test the model prediction performance with aeration control model. Input data for the
aeration control model consisted in influent NH4* concentration data, water flow rates applied
to the entire stage and the number of active cells and filters. The prediction accuracy of the
aeration control model was evaluated by comparing the simulated air flow rates (for one filter)

to the values applied to the stage which were used as model input during model validation.
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4.3.3.3. Results and Discussion
e [Estimation of biofilm and boundary layer thickness
The average simulated biofilm thickness on the media bed was 95 £18 pm and 79 %13 um for
the calibration and validation period respectively, which corresponds to the plausibility check
range (80-120 m) proposed by Rittmann et al. (2018). Furthermore, the simulated thicknesses
decreased along the media height (see Table S7) and followed the variations of ammonium load

observed in the nitrification stage (see Figures Sla and b).

For a one-dimensional biofilm models, the mass transfer boundary layer thickness (between the
bulk liquid phase and the biofilm surface) is an important factor for the prediction of biofilm-
reactor treatment performance (Boltz et al., 2011). Thus, the boundary layer thickness
calculated by the model was also checked. The average thicknesses obtained by the simulations
were 97 £9 pm and 86 £9 m for the year 2009 and 2017 respectively which were close to
typical values (100 pm) found in the literature for submerged biofilm reactors (Morgenroth,
2008b). As the influent flow rate increased after the upgrades of the plant (see Table S1), the
estimated thickness for the year 2017 was about 10% thinner than that of the year 2009. The
estimated boundary layer thickness was stable in each simulation period (coefficient of
variation was about 10%), indicating the filtering velocity applied to the nitrifying biofilters
were well maintained. In fact, in order to stabilize the process conditions of the biofilters,
operators in the SAV plant can adjust the number of activated biofilters according to the influent

flow and the ammonium load.

e Simulation of treatment performance in the nitrification stage

- Calibration results
Figures 4.14a et b show a part of the simulation results for the effluent ammonium
concentrations obtained for the calibration period (year 2009). According to the figures, the
nitrification performance of the stage under different temperature conditions were well
predicted by the model. The statistical scores summarized in Tableau 4.8 also confirm good
model prediction accuracy for the effluent ammonium concentrations, as the ME value (-0.32
mgN/L) obtained for the calibration period was close to the magnitude of the measurement
error. However, nitrification performance was underestimated by the model from February 25%
to March 5™ (Figure 4.14a). These deviations increased the MAE and RMSE values (2,64
mgN/L for MAE and 3,57 mgN/L for RMSE) for the effluent ammonium predictions.
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Figure 4.14 Calibration simulation results for the effluent ammonium concentrations. a. Late
January to mid-March 2009. b. Late May to mid-July 2009. (Red line: simulation results; black dots:

observations)
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Tableau 4.8 Statistical score results for the nitrification stage simulation in 2009 (Calibration) and
2017 (Validation)

Scores for 2009 (Calibration) | N-NH4" | N-NOx | DO | N-NO; | COD TSS | P-PO&*

Number of observations 27048 | 34272 | 33313 329 331 332 329

Observed mean (mg/L) 5.55 34.04 6.63 0.78 62.27 | 21.58 0.39
ME (mg/L) -0.32 2.84 -0.22 -0.13 -2.99 3.88 0.07
MAE (mg/L) 2.64 3.92 0.66 0.34 10.53 8.44 0.12
RMSE (mg/L) 3.57 4.88 0.79 0.56 15.08 | 11.83 0.16

Scores for 2017 (Validation) | N-NH4*| N-NO, | DO | N-NO2; | COD TSS | P-PO*

Number of observations 14841 | 14841 | 17226 178 180 180 180

Observed mean (mg/L) 2.30 19.12 6.40 0.77 41.52 | 10.68 0.76
ME (mg/L) -0.32 2.27 -0.89 0.17 -0.31 -0.31 -0.12
MAE (mg/L) 1.06 2.77 1.11 0.45 4.15 2.47 0.14
RMSE (mg/L) 1.53 3.53 1.27 0.79 5.37 3.39 0.17
Janus coefficient 0.42 0.72 1.61 1.41 0.36 0.29 1.06

During the same period, effluent nitrite peaks were observed in the effluent of the stage, and
these were not simulated by the model (Figure 4.15a). A similar prediction failure for the
effluent nitrite was observed between July 2™ and July 9™. As the effluent PO4> concentrations
observed were low during these periods (Figure 4.15b), a lack of phosphorus available for NOB
growth at the end of the media bed may be an explanation for these peaks. Since the lack of
phosphorus was not simulated, the model prediction failures on nitrite in these periods may
relate to an underestimation of the phosphorus assimilation. However, except for these periods,
the effluent nitrite and phosphate concentrations were generally well predicted by the model
and re-calibration focusing on these prediction failures influence the entire prediction
performance (results not shown). Further measurements inside the media bed would be required
to better identify the reasons for the presence of such nitrite peaks in the nitrifying stage and
help improve model prediction performance. Simulation results for the other effluent variables

in the calibration period can be found in Figures S2a to S2d.
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Figure 4.15 Calibration simulation results for the eff/j:/ft NO: (a) and PO.” (b) concentrations (Red
line: simulation results; black dots. observations)

According to Tableau 4.8, effluent NOy, DO and COD were also well predicted by the model
for the calibration period. Their ME and MAE values stayed below 20% of the observed means.
The ME value (3.88 mg/L) of the effluent TSS prediction was also low (about 15% of the
observed mean), but the MAE and RMSE scores for this variable increased, which represented
about 40%-50% of the observed mean. It must be remembered that in 2009, during rain events,
the Actiflo® process located upstream of the nitrifying biofilter stage treated a mixture of the
activated sludge effluent and raw wastewater. The concentration and nature of the particles in

the influent of the nitrifying biofilter stage were thus different from “normal operation”. Since
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biofilter filtration performance is influenced by the particles size distribution in the influent
(Mackie and Bai, 1993) , predicting the filtration performance using only the available influent
TSS measurements can be challenging. The RMSE value (15.08 mgO./L) obtained for effluent
COD were also slightly higher (about 25% of the observed mean) for the calibration period,

due to the filtration prediction errors.

As pH strongly impacts nitrification (Ekama and Wentzel, 2008) , the simulated alkalinity
evolution was checked. Simulation results showed that alkalinity decreased by an average of
226 £ 41 mgCaCOs/L (N=360) during nitrification, which was close to observations from the
stage in 2012 (214 = 66 mgCaCOs/L, N=335). The effluent alkalinity found from simulation
results (141 £ 31 mgCaCOs/L, N=360) and measured at the stage in 2012 (174 + 44
mgCaCOs/L, N=335) was in both cases around 150 mgCaCOs/L. The acid-base environment
for nitrification is considered to be stable at such concentrations according to Ekama and
Wentzel (2008a).

- Validation results
For the validation period (year 2017), the ME value (-0.32 mgN/L) obtained for the effluent
ammonium concentrations was the same as that found for the calibration period (see Tableau
4.8). Although MAE and RMSE values of this effluent variable decreased in the validation
period (MAE: 1.06 mgN/L, RMSE: 1.53 mgN/L), the ratios between the scores and the
observed mean were not changed (about 50% - 60% of the observed mean). According to Figure
4.16, the variations of the nitrification performance of the stage after the upgrade of the plant
(from mid-September to mid-October 2017) were also well followed by the model. Simulation

results for the other effluent variables can be found in Figures S3a to S3e.

According to the statistical scores in Tableau 4.8, the effluent nitrite concentrations were
overestimated by the model for the validation period. This was mainly due to the nitrite peaks
observed around August 1% (see Figure S3a) probably caused by a slight overestimation of the

phosphorus assimilation (see Figure S3b).

The model prediction performance for the effluent TSS and COD concentrations was improved
for the validation period (see Tableau 4.8 and Figures S3d and S3e). These improvements are
partially related to the availability of soluble COD data in 2017 which allowed for a better
influent fractionation. On the other hand, the addition of an upstream pre-denitrification
biofiltration stage also decreased the variability in influent TSS concentrations, which also
facilitated better model predictions for filtration. These improvements should be further

confirmed with more influent data collected from the new configuration.

Although the process conditions for the validation period are substantially different from those

for the calibration period, the Janus coefficient (see Tableau 4.8) for each effluent variable was
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between 0.3-1.6, indicating the success of a strong validation of the developed model.
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Figure 4.16 Validation simulation results for the effluent ammonium concentrations from mid-
September to mid-October 2017. (Red line: simulation results; black dots: observations)
e Simulation of N2O emission factor

The 60-day average emission factor simulated for the winter period of 2009 was 5.86% =+ 2.7%,
which was higher than the factor simulated for the summer period (2.89% + 2.18%). These
results were slightly higher than those observed in the study of Bollon et al. (2016a) (4.86% +
0.54% in winter and 2.26% = 0.46% in summer), but the seasonal difference observed was the
same. Noteworthy, the effluent nitrite concentrations observed in 2009 (1.21 + 0.54 mgN/L in
winter and 0.43 + 0.14 mgN/L in summer) were however higher than the values reported by
Bollon et al. (2016b) (0.68 & 0.22 in winter and 0.25 + 0.09 in summer). The presence of higher
nitrite concentrations in the nitrification stage can lead to an increase of N>O emissions

(Kampschreur et al., 2009), which may explain the higher simulated emission factors.

e Simulation of the energy consumption and the aeration control system
Figures 4.17a et b show simulation results for the daily energy consumption for aeration and
pumping in the nitrification stage for 2017. The magnitudes and variations of the energy
consumptions are very well simulated with the proposed energy-related equations. The
corresponding statistical scores (see Table S8) are all lower than 5% of the observed mean

values.
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Figure 4.17 Simulation results for daily energy consumption of the nitrification stage from May to
October 2017. a. Aeration energy consumption b. Pumping energy consumption. (Red line.
simulation results; black dots. observations)

Figure 4.18a shows that the variations of the average air flow rates calculated by the aeration
controller (from September 30™ to October 12" 2017) are well predicted by the model. The
mean absolute error (MAE) for the average air flow prediction for the validation period is 249.1
Nm?¥/h/filter (Observed mean: 2048 Nm?¥/h/filter, Number of observations: 16902). These
results suggest that the aeration control scheme is correctly implemented. According to Figure
4.18b, the prediction of the effluent ammonium concentrations for the validation period remains
satisfying after integration of the aeration control model. The MAE for the effluent ammonium
concentrations was 0.96 mgN/L which was close to the value (1.06 mgN/L) obtained from the
validation results. With the integration of the aeration control sub-model, scenario analyses such
as aeration enhancement/reduction can be realized e.g. by applying different effluent NH4" set-
points. Furthermore, the associated energy required by each scenario can now be
comprehensively estimated and thus provide the necessary support information to develop
process optimization strategies for nitrification. On the other hand, the aeration controller itself
can also be replaced by other control schemes (e.g. PID control), which allow predicting and

comparing the nitrification performance of the stage under different aeration control strategies.
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Figure 4.18 Simulation results obtained for late-September to mid-October 2017 after integration

of the aeration control sub-model. a. Average air flow rate injected in the biofilters b. Effluent NH.
concentrations (Red line: simulations, black dots. observations)
e (Calibrated parameter sets

Table S9 presents the calibrated model parameter set and compares them with their default
values (the remaining parameters were set at their default values). Most of the calibrated
parameters were influential parameters identified for the five calibration groups (see Table S2-
6). For the filtration sub-model, the geometric coefficient of the media bed () and the filter
coefficient for clean filter (Ao) were reduced by approximately 50% which indicated that the
filtration efficiency was reduced. As described before (see section <<Modified model>>), the
description for detachment of particulates from the biofilm was modified in the developed
model, which influenced the model filtration performance and thus caused these large
parameter changes during calibration. The reference value of the volumetric oxygen transfer
coefficient in the biofilter (kra_Ref) was increased from 82 (1/h) to 116 (1/h) for the calibration
period. Unlike the original model, the reduction of the oxygen fraction in the gas phase was
considered. This led to a decrease of the saturated dissolved oxygen concentration in the water
along the media bed, thus affecting the oxygen transfer rate. To maintain the oxygen transfer
efficiency and nitrification capacity in the model, the kra Ref value was increased during
model calibration. A similar increase was also reported by Fiat et al. (2019). The two pre-
adjusted parameters Knns, aoe (0.004 gN/m?) and Knwzom, aos (0.018 gN/m?) were not changed
after calibration. They were lower than those found by Pocquet et al. (2016)(Knhs, Aos=0.2
gN/m?® and Knrzom, A0s=0.9 gN/m?®). However, it should be noticed that those values were
obtained under different conditions (pH=8.5 and Temperature = 28<C). The modelled

nitratation capacity was limited through a significantly reduced growth rate (unosmax= 0.569/d)
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and a high half-saturation constant for oxygen (Koznos = 0.793 gO,/m?). The remaining

calibrated parameters were close to their default values.

4.3.3.4. Conclusion
Based on previous works, a biofiltration model was developed for the full-scale nitrifying
biofilter unit of the SAV plant. The model was calibrated and strongly validated under different
treatment configurations with several intensive datasets. The simulated biofilm and boundary
layer thicknesses were in the range reported in the literature. Expected variations of the biofilm
thickness under different ammonium loads were observed in the simulations. The treatment
performance of the nitrification unit was also well followed by the model. Nitrite peaks that
either appeared or were missed in simulation are acknowledged as a weakness of the model.
Simulation errors for the filtration efficiency before the upgrade of the plant were reduced
thanks to the availability of better influent data for the new treatment configuration. The N.O
emission factors estimated by the model were higher than those found in the literature which
can be explained by the presence of higher nitrite concentrations in the simulated periods. Still,
the results are in the same order of magnitude. The observed seasonality in the emissions was
also observed in the simulation results. Good estimations for energy consumption for aeration
and pumping were obtained. The aeration control model was also integrated successfully. The
model prediction performance for the nitrification capacity was maintained after integration of
the aeration control model. Future modelling work will focus on applying the developed
biofilter model to the pre-/post-denitrification unit in order to build a whole model for the three-

stage biofiltration treatment.
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4.4 Modélisation de la post-dénitrification par biofiltration

Cette section présente les travaux réalisés sur la modélisation des biofiltres post-dénitrifiants a
partir du modele de biofiltration précédemment développé. Tel qu’expliqué au Chapitre 3 sur
la stratégie de construction du modele filiere, & cause de certains problémes de colmatage
excessif sur I’étage de post-dénitrification de la station Seine Aval ces derniéres années, le
fonctionnement de cet étage n’est pas représentatif de celui attendu en temps normal et apres la
refonte. Pour cette raison, les travaux de modélisation ont été réalisés sur le procédé de la station
Seine Centre (SEC). Pour rappel, comme a la station Seine Aval, la station Seine Centre utilise
des biofiltres de type Biofor® pour réaliser la post-dénitrification. La méthodologie appliquée
pour la calibration et la validation du mod¢le en post-dénitrification est similaire a celle

présentée pour le modele en nitrification..
4.4.1. Description de la station et du procédé modélisé

La station Seine Centre est située a Colombes, dans le département des Hauts-de-Seine (92).
Cette station a une capacité de traitement de 240 000 m?j (2,78 m?/s) correspondant & un
équivalent-habitant de 800 000 personnes. Les eaux usées en entrée de la station sont d’abord
traitées par un dégrillage suivi d’un dessablage-déshuilage. Aprés le prétraitement, une
décantation lamellaire physico-chimique est réalisée pour minimiser les quantités de particules
envoyées au traitement par biofiltration en aval. Ce traitement consiste en trois étages qui
fonctionnent en série en temps sec (voir Figure 4.19a). Dans cette configuration, le premier
étage, qui contient 24 biofiltres Biofor®, effectue I’enlévement du carbone en condition aérobie.
Cet étage est suivi par un étage de nitrification qui contient 29 biofiltres nitrifiants (Biostyr™).
Ces derniers sont suivis par un étage de post-dénitrification, qui est I’objet de ce sous-chapitre,
contenant 12 biofiltres de type Biofor®. Pour assurer I’efficacité de la post-dénitrification, du
méthanol est ajouté dans les biofiltres post-dénitrifiants comme source de carbone exogeéne. En
temps de pluie, pour faire face a I’augmentation du débit d’eau a traiter par la station, les 12
biofiltres post-dénitrifiants peuvent fonctionner en aérobie et travaillent en paralléle avec les
biofiltres du premier étage pour éviter les surcharges hydrauliques (voir Figure 4.19b). Le
fonctionnement des biofiltres nitrifiants ne change pas en temps de pluie. Cependant, comme il

n’y a plus de post-dénitrification, le traitement de 1’azote de la station est limité.
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d. Air Air Méthanol
| | |
) Eau ) ] 1 ] Rei
décantée 1 étage 28me étage 3éme étage ejet
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Elimination carbone Nitrification Post-dénitrification
b. Air Air
Eau | | .
décantée 1°7 étage 28me étage Rejet
24 biofiltres (Biofor) 29 biofiltres (Biostyr)
Elimination carbone Nitrification
Air
|
3éme étage

12 biofiltres (Biofor)

Elimination carbone

Figure 4.19 Configurations de traitement des trois étages de biofiltration de la station Seine Centre.
a. Configuration en temps sec ; b. Configuration en temps de pluie.

Le média utilisé par les 12 biofiltres post-dénitrifiants est fait d’argile expansée et avec une
masse volumique autour de 1500 kg/m>. Le lit de garnissage de chaque biofiltre a une hauteur
de 2,9 m et une surface de 104 m? (volume d’environ 302 m?). Les biofiltres sont divisés en
trois files de traitement, chacune contenant 4 biofiltres. Comme les biofiltres nitrifiants de la
station Seine Aval précédemment modélisés, les biofiltres post-dénitrifiants de la station Seine
Centre sont opérés a courant ascendant. La quantité de méthanol injecté¢ est commandée de
maniere anticipative, en multipliant la charge d’azote a éliminer avec un ratio méthanol a
enlever sur NOx™ a éliminer (TauXmemano) qui est fixé manuellement par les exploitants de la

station (autour de 2-3 gMeOH/gN-NOy) (voir Eq 4.42).
Eq 4.44 MMéthanol = TauxMéthanol X inle X (NO;,entrée - No;,consigne)

ou

Mwisthanol €st le flux de méthanol injecté dans la file de traitement (g/j)

Qsile est le débit d’eau nitrifiée en entrée de la file de traitement (m?/j).

NOx entrée €st la concentration en NOy™ en entrée de la file de traitement (gN-NOy/m?)

NOx consigne st la consigne de la concentration en NOyx™ en sortie de la file de traitement (gN-NOy
/m?®)
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4.4.2. Description des jeux de données et du mode de fractionnement
utilisés
4.4.2.1. Jeu de données pour la calibration du modele

La calibration du mode¢le en post-dénitrification a été réalisée sur une file de traitement (file 3)
de I’étage de post-dénitrification. Une période de 50 jours entre les mois d’octobre et de
novembre de I’année 2008 a été choisie comme période de calibration. Pendant cette période,
une expérience spécifique concernant I’impact du dosage de méthanol injecté sur I’apparition
de nitrites et de nitrates en sortie de post-dénitrification a été réalisée sur la file 3 (Rocher et al.,
2011a; 2011b). Pendant I’expérience, un capteur était installé en sortie de la file de traitement
qui mesurait les nitrates et les nitrites en sortie toutes les 30 minutes (Pham et al., 2010; Rocher
et al.,2011b). Ces données mesurées par capteur sont importantes pour la calibration du modéle.
En effet, a I’exception de cette période de test, il n’y a que des sondes mesurant le NOy
installées en sortie des files. Elles ne permettent pas d’évaluer précisément les concentrations
individuelles en NO;™ et en NOj3™ simulées avec les données de haute fréquence. La quantité de
méthanol injecté dans la file étudiée était proportionnelle a la charge en NOx™ en entrée. Deux
paliers du rapport méthanol/NOy ont été testés. Le premier palier vise a obtenir un rapport de
2,25 gMeOH/gN et a été réalisé sur les premiers 12 jours du test, tandis que le deuxieéme
applique un rapport de 2,45 gMeOH/gN pour les 38 jours restants. Il est & noter que ces deux
paliers étaient seulement appliqués en temps sec lorsque I’étage était en mode de post-
dénitrification. Pour rappel, en temps de pluie, les biofiltres post-dénitrifiants fonctionnent en
traitement secondaire du carbone et il n’y pas d’injection du méthanol. Pour la période de
calibration, il y avait huit jours qui sont partiellement ou totalement affectés par des événements

de pluie.

En plus des données de capteur des concentrations en nitrites et en nitrates en sortie
précédemment mentionnées, les données horaires issues des différents capteurs et les mesures
journaliéres en entrée et en sortie de 1’étage de post-dénitrification ont été récoltées afin de
construire le jeu de données de calibration (voir Tableau 4.9). Ces mesures journaliéres sont
issues des analyses laboratoire sur les échantillons composites 24 heures prélevés en entrée et
en sortie de 1’étage. Afin de prendre en compte 1I’impact du changement de la configuration de
traitement sur la performance de dénitrification des biofiltres, pour les événements de pluie ou
les biofiltres traitement du carbone, le modéle est alimenté avec les données journaliéres de
I’eau décantée issue des mesures en laboratoire sur les échantillons composites 24 heures. Ces
données sont maintenues pour ces événements. De plus, pour ces événements, une forte
aération est appliquée. Les résultats de simulation obtenus pour ces événements de pluie ne sont

pas pris en compte lors de 1’évaluation de la performance de prédiction du modele pendant la
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calibration et la validation.

Tableau 4.9 Synthese des données récoltées pour établir le jeu de données de calibration.

Types de mesures Entrée Sortie
Débit en entrée de la file (m3/j) NOy
NOx (mgN/L) NOs

Capteurs Débit de méthanol (m>/j)
Température (°C)
DCO (mgO»/L) DCO (mg0O»/L)
DCO filtrée (mgO,/L) DCO filtrée (mgO»/L)
MES (mg/L) MES (mg/L)
NH4" (mgN/L) NH4" (mgN/L)
Laboratoire NO5 (mgN/L) PO4* (mgP/L)

NO> (mgN/L)

NTK (mgN/L)

PO,* (mgP/L)
Alcalinité (mgCaCQOs/L)

Le Tableau 4.10 résume les conditions d’exploitation principales de la file 3 en mode de post-
dénitrification pour la période de calibration. Le débit moyen en entrée pour la période du
premier palier (18 465 m%/j) est d’environ 10% supérieur a celui pour la période du deuxiéme
(16 685 m*/j). Par contre, les concentrations en NOy™ en entrée pour ces deux périodes sont
proches (autour de 27,5 mgN/L). Les deux paliers du rapport méthanol/NOy" visés pour la file

sont généralement respectés pendant le traitement.

Tableau 4.10 Conditions d'exploitation principales de la file 3 de I'étage de post-dénitrification

pour la période de calibration (sous mode de traitement de post-dénitrification).

Période Conditions d’exploitation n Moyenne | Ecart-type
Débit moyen par filtre (m?/j) 292 18 456 2748
sz [ NO-mewemll) e |21 |2
(palier 2,25 g/gN) (2McOH/eN) 256 2,27 0,22
Température 292 20,9 0,5
Débit moyen par filtre (m?/j) 842 16 685 1950
550 [ HOCmmuistmaNL) __{__fle {215 5o
(palier 2,45 g/gN) (2McOH/eN) 716 2,50 0,17
Température (°C) 842 19,6 1,1
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4.4.2.2. Jeux de données pour la validation du modéle

Contrairement a la calibration, la validation du modéle est réalisée sur 1’étage de post-
dénitrification au complet. Le modele simule donc la performance moyenne de tous les 12
biofiltres post-dénitrifiants qui fonctionnent en paralléle. Les données récoltées pour la
validation sont issues de deux périodes. La premicre période est d’avril a mi-septembre de
I’année 2008 (environ 165 jours), juste avant le test de I’impact du dosage méthanol effectué
sur la file 3. Pendant cette période, les biofiltres fonctionnaient principalement en mode de post-
dénitrification. Il n’y avait que 20 jours ou les biofiltres servaient partiellement ou totalement
au traitement secondaire du carbone. Les conditions d’exploitation des biofiltres de cette
période sont résumées au Tableau 4.11.

Tableau 4.11 Conditions d'exploitation principales de ['étage de post-dénitrification pour /a
période davril a mi-septembre 2008 et pour celle de février a mi-avril 2016 (données horaires).

(périod(éolnfi:é(r)ﬁsa(ﬁ?;gtﬁfrne 2008) n e RS
Débit moyen par filtre (m?/j) 3708 21905 3389
NOy en entrée (mgN/L) 3683 23,7 3,6
Rapport méthanol/NOx (gMeOH/gN) 3683 2,46 0,3
Température (°C) 3708 21,7 1,9
(péri(()jd(z:ng : Ig\lzsri(ire; ﬂ(i)-lgtrli(l)gow n Moyenne Ecart-type
Débit moyen par filtre (m?/j) 1529 16 035 1454
NOy en entrée (mgN/L) 1527 24,6 3,3
Rapport méthanol/NOx (gMeOH/gN) 1527 2,83 0,23
Température (°C) 1529 16,3 0,8

Par rapport a la période de calibration (voir Tableau 4.10), le débit moyen attribué aux biofiltres
de cette période de validation (21 889 m?/j) augmente d’environ 20%-25%. En revanche, la
concentration en NO,” moyenne en entrée de cette période diminue d’environ 20%, ce qui donne
une charge en NO, équivalente a celle de la période de calibration. Cette diminution de la
concentration en NOx™ est principalement liée a la diminution de la concentration en ammonium
en entrée de la station pendant la période estivale. Le rapport méthanol/NOy™ appliqué pour les
biofiltres de la période de validation est d’autour de 2,46 gMeOH/gN, ce qui est proche de celui
du deuxiéme palier test de la période de calibration (2,50 gMeOH/gN).

Afin de tester la performance de prédiction du modele dans des conditions d’exploitation plus
récentes par rapport a celles de calibration et de la premicre période de validation, la deuxiéme
période de validation choisie est de février a mi-avril de 1’année 2016 (environ 70 jours). Par
rapport a la premiére période de validation (voir Tableau 4.11), le débit moyen traité par les
biofiltres diminue d’environ 25%. Comme les concentrations moyennes en NOx™ en entrée de

ces deux périodes de validation sont similaires, la charge en NOy™ traitée par les biofiltres pour
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la deuxiéme période est diminuée. Le rapport méthanol/NO, augmente de 2,46 a 2,83 g/gN.
Comme cette deuxiéme période consiste principalement des jours d’hiver et de printemps, la
température moyenne d’exploitation observée (16,3 °C) est plus faible que celle de la premiére
période qui couvre principalement des jours d’été¢ (21,7 °C). En plus de ces différences
d’exploitation entre ces deux périodes de validation, les trois files de biofiltres fonctionnent en
alternance pour les jours de fin-février a mi-avril 2016. A chaque moment, il y avait deux files
en service et une file en arrét, ce qui n’est pas le cas pour les jours de fin-avril & mi-septembre
(premiére période de validation) ou les trois files fonctionnent simultanément. Ce changement
du mode de fonctionnement des biofiltres était probablement pour une raison de maintenance

des biofiltres afin d’éviter les problémes de colmatage.

Les données récoltées pour construire les jeux de données de validation pour ces deux périodes
sont similaires a celles de la calibration. Par contre, comme les données des capteurs de NOs
et de NO;™ en sortie ne sont plus disponibles, les données de capteurs de NO, installés en sortie

de chaque file de traitement sont récoltées dans ce cas-ci.
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4.4.2.3. Mode de fractionnement utilisé

Comme le modéle en nitrification, un modeéle de fractionnement a été construit a partir des
mesures disponibles et des variables d’état considérées. Pour réaliser le fractionnement des
composants de la DCO de ’eau nitrifiée en entrée de I’étage, la concentration en DCO filtrée
en entrée est considérée égale a celle de la DCO soluble. La concentration en DCO particulaire
est obtenue en calculant la différence entre les concentrations en DCO totale et filtrée mesurées

en entrée (voir Figure 4.20).

DCO — DCO, — DCO,
f fxcsjcc:x
SB_DCOs fo
Sg
¢ fXOHO_Biomasse
Biomasse_DCOx XOHO
Sy i
Biomasse
100%‘fsB_DCOs o fyaos_xea
IODA‘fKDHO_Biomasse - X
AOB
Xga
X
100%-fyaop xaa =
100%-~fyu,e_pcoxinerte
Xy
100%'fKCB_DCOx 'fBiomasse_DCOx
DCO, inerte
XU,E

fo,E_DCOx inerte

Figure 4.20 Modele de fractionnement de la DCO en entrée utilisé par le modele de biofiltration
en post-dénitrification.

Le fractionnement pour les autres composants de la DCO est réalisé¢ de manicre similaire a celui
du modele de biofiltration en nitrification. Le Tableau 4.12 résume les valeurs des paramétres
utilisées pour le fractionnement de la DCO pour le modéle en post-dénitrification. La valeur du
parametre fsg pcos est fixée a 15%, ce qui est identique a celle utilisée par le modele SimBio
pour la post-dénitrification (Bernier, 2014). La somme de fxcs pcox €t fBiomasse Dcox €st
considérée égale a 85% pour obtenir une fraction inerte de la DCO particulaire de 15%, ce qui
correspond au pourcentage considéré par le modele SimBio. Il est a noter qu’apres la
nitrification, la plupart de DCO biodégradables (soluble et particulaire) dans 1’affluent de la
station sont enlevées. D’ailleurs, comme la DCO en entrée de 1’étage (autour de 25 mgO»/L)
est proche de celle de DCO soluble (autour de 20 mgO»/L), les valeurs des paramétres liés au
fractionnement de la DCO particulaire n’ont pas d’impact évident sur les résultats de simulation

du modéle.
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Tableau 4.12 Valeurs des parametres de fractionnement de la DCO pour le modele en post-
dénitrification.

Paramétres de fractionnement Symbole Valeur
Fraction biodégradable de la DCO soluble en entrée fsB DCos 15%
Fraction biodégradable de la DCO particulaire en entrée fxcB pox 65%
Fraction de la biomasse de la DCO particulaire en entrée fBiomasse DCOX 20%
Fraction de la biomasse hétérotrophe dans la biomasse en entrée fXoHO Biomasse 80%
Fraction de la biomasse AOB dans la biomasse autotrophe faoB xBA 50%
Fraction des particules inertes issues de la mortalité de biomasse £ ' 70%
dans la DCO particule inerte en entrée XU.E_DCO inerte °

Le modele de fractionnement pour les variables d’azote biodégradables (Xcen et Sgn) est

¢galement similaire a celui du modele en nitrification (voir Eq 4.43). La concentration en

NH,OH en entrée, qui n’est pas mesurée, est fixée a une valeur tres faible 0,008 (mgN/L). Ce

composant n’a pas d’influence sur les résultats de simulation, puisqu’il ne participe pas aux

réactions biologiques liées a la dénitrification hétérotrophe.

Eq 4.45 XCB,N + SB,N = NTK - NHI - SNHZOH - iN_XBiD * BlOTnaSS@ - iN_Xinerte * DCOX lneT’te
avec SB,N/(SB,N + XCB,N) = 0,7

ou

in_xBio est la quantité d’azote dans la biomasse (gN/gDCO).

IN_xinerte €5t la quantité d’azote dans la DCO particulaire inerte (gN/gDCO).

Les concentrations en NO et en N2O en entrée sont estimées a partir de la concentration en NO,.

Selon I’étude de Bollon et al. (2016a) sur les émissions du N>O des biofiltres post-dénitrifiants

de types Biostyr® de la station Seine Aval, le ratio entre la concentration de N>O et celle de

NOx en entrée de procédé est autour de 0,01 (mgN/mgN). Cette valeur est appliquée pour

calculer la concentration en N,O en entrée. Pour estimer la concentration en NO en entrée, qui

n’est pas mesurée a la station, le ratio NO/NOy™ en sortie de 1’étage de nitrification (0,00005

mgN/mgN) issu des résultats de validation du mod¢le en nitrification est utilisé.
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4.4.3. Modifications apportées au modéle

Par rapport au modéle de biofiltration précédemment présenté, certaines modifications ont été
apportées afin de 1’adapter aux conditions d’exploitation et a la performance de traitement de
I’étage de post-dénitrification. Premic¢rement, tel que mentionné précédemment, le méthanol
est utilis¢é comme source de carbone exogene par 1’étage de post-dénitrification de la station
Seine Centre. Comme le méthanol n’est pas inclus comme variable dans le modé¢le, un bloc a
été ajouté en téte du modele dans le logiciel WEST®. Ce bloc convertit donc a chaque instant
le débit de méthanol injecté (qui est mesuré par la station) en flux de DCO soluble

biodégradable (Sg) équivalent (1g méthanol = 1,5 gDCO) (Bernier ef al., 2014a).

Deuxiémement, comme il n’y a pas d’aération lorsque les biofiltres fonctionnent en post-
dénitrification, le débit d’air injecté est fixé a 0 Nm?/j. Le coefficient du transfert gaz-liquide
utilisé dans le modeéle devient 0 h'! et le transfert gaz-liquide d’oxygéne ainsi que les autres
composants gazeux ne sont donc pas actifs dans le modéle en post-dénitrification. Or, pendant
la dénitrification les gaz N, NO et N>O peuvent étre produits. Toutefois, selon I’étude de Bollon
et al. (2016a), presque tout le N>O en sortie des biofiltres post-dénitrifiants (type Biostyr®,
actuellement en pré-dénitrification) de la station Seine Aval sont observés dans la phase liquide
et non gazeuse. Cette observation indique que le transfert liquide-gaz du N»O est trés faible
dans les biofiltres post-dénitrifiants. Les auteurs indiquent aussi qu’un biofiltre post-dénitrifiant
est un puits a NoO quand la source de carbone est suffisante pour la dénitrification. Selon les
données d’exploitation, le taux d’enlévement des nitrates de 1’étage de post-dénitrification de
la station Seine Centre est proche de celui de la station Seine Aval (environ 90%). Dans ce cas-
ci, on suppose que le N>O en sortie des biofiltres post-dénitrifiants de la station Seine Centre
reste aussi principalement présent dans la phase liquide. Le transfert gaz-liquide de N>O n’est
donc pas considéré. Enfin, vu que la prédiction des émissions de N et de NO n’est pas un
objectif prioritaire de ce travail de modélisation, le transfert gaz-liquide de ces deux composants

n’est pas non plus considéré.

Enfin, selon des tests de simulation préliminaires réalisés sur le modele en post-dénitrification,
a cause de la faible concentration en ammonium en entrée, la vitesse de croissance hétérotrophe
simulée par le modéle est souvent limitée. Par contre, selon les données d’exploitation, ce faible
niveau d’ammonium en entrée semble ne pas influencer les réactions de dénitrification
hétérotrophe dans I’étage. Dans ce cas-ci, on suppose que la biomasse hétérotrophe dans les
biofiltres post-dénitrifiants soit capable de réduire le nitrate a I’ammonium lorsqu’il y a une
carence de la source d’azote afin de satisfaire leur besoin de croissance (Hiatt et Grady, 2008).
Une réaction supplémentaire, illustrant la réduction des nitrates en ammonium, est donc ajoutée

dans le modéle (voir Eq 4.44).
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SNos " KINHyred

Eq 4.46 PNO; NH, = ANO;_NH,red * Sno * XoHo
3

+KNogred SNHLTKINH4red

ou

Pno,_na, €St 1a vitesse de la réduction de nitrate en ammonium (gN/m?/j)

qN03_NH4 rea ©St le taux maximal de réduction de nitrate en ammonium (gN/gO./))

Sno, €t Syy, sont les concentrations en NOs™ et en NH4", respectivement (gN/m?)

Kno,rea €stla constante de demi-saturation en NOs™ pour la réduction de nitrate en ammonium
(gN/m?)

K; nH,rea €st la constante d’inhibition en NH4" pour la réduction de nitrate en ammonium
(gN/m?)

Xono €st la concentration en biomasse hétérotrophe (gO2/m?)
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4.44. Calibration et validation du modéle en post-dénitrification

Sept variables en sortie liées a la qualité de 1’eau post-dénitrifiée ont été choisies pour faire
’objet de la calibration : NOs~, NO,,, DCO, DCO soluble, MES, NH4" et PO4>. Ces variables
correspondent a celles mesurées en sortie des files de traitement de la station Seine Centre pour
évaluer et surveiller la performance de traitement de la post-dénitrification. Parmi ces variables,
la concentration en MES en sortie est estimée a partir la DCO particulaire simulée. En plus des
variables liées a la qualité en sortie de post-dénitrification, le facteur d’émission en N>O a été
également pris en compte. Cette fois-ci, ce facteur représente le rapport entre la quantité de N,O
en sortie (dans la phase liquide) et la quantité de NOs™ enlevée pendant la dénitrification (Bollon

etal.,2016a).
4.4.4.1. Analyse de sensibilité globale

De maniére similaire au travail effectué sur la nitrification, la calibration du modéle en post-
dénitrification commence par ’analyse de sensibilité globale en appliquant la simulation
Monte-Carlo. Comme la dénitrification dans les biofiltres post-dénitrifiants est réalisée par la
biomasse hétérotrophe, les paramétres liés a 1’activité de la biomasse autotrophe ne sont pas
inclus dans I’analyse. Le Tableau A2.9 dans I’Annexe 2 résume les parameétres choisis pour
I’analyse et leur espace d’échantillonnage correspondant. La méthode LHS a été également
appliquée pour effectuer 1’échantillonnage des valeurs de parameétres (Saltelli et al., 2007).
Trois séries de simulation Monte-Carlo ont été réalisés en parallele, chacune effectuant 100
¢chantillonnages de paramétres. Le nombre total de combinaisons (n=300) est autour de 5 fois
le nombre de paramétres choisis pour 1’analyse (N=54). Le mode de simulation (régime
permanent de 30,5 jours) et la méthode utilisée pour réaliser la régression multilinéaire entre
les paramétres choisis et les variables a calibrer sont similaires a ceux de la calibration du
modele en nitrification. Selon les résultats d’analyse, tel que montré au Tableau 4.13, la plupart
des coefficients de détermination obtenus par I’analyse de sensibilité globale sont inférieurs a
0,6, ce qui signifie que la relation entre les variations des variables et les changements des
valeurs de parametres est relativement faible.

Tableau 4.13 Coefficients de détermination (R2) obtenus par l'analyse de sensibilité globale pour
le modeéle en post-dénitrification (espace d’échantillonnage . +20%-50% des valeurs par défaut).

Variables en sortie Coefficients de détermination (R?)
NOs 0,48
NO2 0,47
DCOs 0,44
DCO 0,44
MES 0,53
NH4" 0,86
Orthophosphates 0,92
Facteurs d’émission du N>O 0,54
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Comme ce qui peut étre observe a la Figure 4.21, une grande partie des concentrations simulées
en NO> en sortie simulées sont proche de 0 mgN/L. Cette observation signifie que pour la
plupart des combinaisons des valeurs de paramétres testées, le modele produit toujours les
mémes résultats pour le NO» en sortie. Dans ce cas-ci, la régression multilinéaire ne peut pas
trouver de bons coefficients de régression illustrant la variation des nitrites en sortie en fonction
des changements des valeurs de paramétres. Pour rappel, le coefficient de régression est
I’indicateur qui représente 1’importance de 1’influence d’un paramétre pour les variables en
sortie. Ce probléme de faibles coefficients de détermination est probablement li¢ aux espaces
d’échantillonnage choisis pour certains paramétres qui sont relativement larges (£50% des

valeurs par défaut) et peuvent conduire a des résultats extrémement faibles ou élevés.
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Figure 4.21 Résultats obtenus par simulation Monte-Carlo pour le nitrite en sortie du modele en
post-dénitrification (espace d’échantillonnage : +20%-50% des valeurs par défaut).

Afin d’augmenter la fiabilité de la régression multilinéaire, 1’analyse de sensibilité¢ globale a
¢été refaite en fixant les espaces d’échantillonnage a + 20% des valeurs par défaut pour tous les
parametres choisis. Tel que montré au Tableau 4.14, cette fois-ci, les coefficients de
détermination obtenus augmentent. D’ailleurs, tel que montré a la Figure 4.22, bien que la plage
de variation de la concentration en NO; en sortie diminue, moins de résultats extrémement

faibles ont été observés par rapport au premier essai.
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Tableau 4.14 Coefficients de détermination (R2) obtenus par l'analyse de sensibilité globale pour
le modeéle en post-deénitrification (espace d’échantillonnage : +20% des valeurs par défaut).

Variables en sortie Coefficients de détermination (R?)
NOs 0,64
NOy 0,84
DCOs 0,83
DCO 0,82
MES 0,61
NH4* 0,94
Orthophosphates 0,98
Facteurs d’émission de N,O 0,84
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Figure 4.22 Résultats obtenus par simulation Monte-Carlo pour le nitrite en sortie du modele en
post-dénitrification (espace d'échantillonnage . +20% des valeurs par défaut).
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Les Figures 4.23a et b montrent les résultats d’analyse de sensibilité globale obtenus pour les

concentrations en NOj3™ et en NO,™ en sortie du modéle en post-dénitrification avec les espaces

d’échantillonnage fixés a £20% des valeurs par défaut des paramétres.
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Figure 4.23 Résultats de l'analyse de sensibilité globale obtenus pour les variables NOs et NO- en
sortie du modele en post-dénitrification. (Colonnes bleues . les nitrates en sortie,; colonnes
oranges : les nitrites en sortie).

Les parametres qui ont un impact non-négligeable (coefficient de régression absolu > 0,1 selon

Bernier (2014)) trouvés pour ces deux variables sont principalement liés aux réactions de

croissance de la biomasse hétérotrophe en anoxie (voir Tableau 4.15). Parmi ces parameétres,

certains ont des effets opposés sur les nitrates et les nitrites en sortie, par exemple Ksg,ono r2,

tandis que les autres comme Y ono €t Nyono,ax produisent des effets du méme sens. Ces résultats

obtenus sont raisonnables. Par exemple, quand la constante de demi-saturation Ksg omno,r2 est
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¢levée, la vitesse de consommation des nitrates est globalement ralentie. Dans ce cas-ci, moins
de nitrites seront produits. En revanche, comme les paramétres li€s au rendement hétérotrophe
(Yono et nyono,ax) participent simultanément aux réactions consommant le NOs™ et le NO»,
I’augmentation de ces deux parameétres peut faire diminuer en méme temps les quantités des
nitrates et des nitrites demandées pour la croissance hétérotrophe en anoxie. Les résultats
d’analyse de sensibilité globale obtenus pour les autres variables en sortie sont disponibles a
I’Annexe 2 (Voir Figures A2.6-A2.9). En général, les paramétres influents identifiés par
I’analyse de sensibilité global pour chaque variable de sortie correspondent aux connaissances
sur les équations et les réactions utilisées par le modele développé.

Tableau 4.15 Parametres qui ont un impact non-négligeable pour les nitrates et les nitrites en

sortie du modeéle identifiés par 'analyse de sensibilité globale (espaces d'échantillonnage fixés a
+20% des valeurs par défaut de parametres).

Coefficient de régression

Paramétre Symbole Unité NOs NOy

Constante d'inhibition en oxygéne de la
biomasse hé&é&otrophe consommant le | Kio2oHoRr2 | 9O2/m? -0,128 0,095
NOjs en anoxie

Constante de demi-saturation en DCO
soluble biodégradable pour la biomasse

3 -
hé&é&otrophe consommant le NOs en Kssonore | gO/m 0.185 0.143
anoxie
Constante de demi-saturation en DCO
soluble biodégradable pour la biomasse 3
hé&é&otrophe consommant le NO; en Kssonors | 90/m 0,094 0.234
anoxie
Rendement de la biomasse hé&é&otrophe Yoo g0,/g0, 0,520 0,657

Facteur de ré&luction de la vitesse de
croissance en anoxie de la biomasse | 1oHoAxR? - -0,259 0,236
hé&éotrophe en ré&luisant le NOy

Facteur de réluction de la vitesse de
croissance en anoxie de la biomasse | MoHo.AxRS - 0,079 -0,282
hé&éotrophe en réluisant le NOy

Facteur de correction du rendement

hé&é&otrophe en anoxie TYOHOAX ] 0408 0,362

Fraction de biofilm enlevé pendant un

- 0,235 0,053
lavage

FLavage
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4.4.4.2. Calibration et validation du modéle en post-dénitrification
e Calibration du modéle par simulation Monte-Carlo

Comme ce qui a été fait pour le modéle en nitrification, afin d’accélérer la calibration du modele
en post-dénitrification, certaines variables en sorties sont calibrées ensemble. Quatre groupes
de calibration ont ¢été défini et calibrés dans 1’ordre suivant : (1) enlévement des nitrates et des
nitrites (NOs", NO, et DCO soluble en sortie) ; (2) performance de filtration (MES et DCO en
sortie) ; (3) consommation de ’ammonium et des orthophosphates (NH4" et PO4*" en sortie) ;
(4) production/consommation de N>O (facteur d’émission du N,O). Cet ordre est décidé pour

les raisons suivantes :

(1) L’enlévement des nitrates et des nitrites en utilisant le méthanol est la caractéristique de
base des biofiltres post-dénitrifiants, les variables de sortie liées a cette caractéristique
doivent étre d’abord calibrées, ce qui concerne les nitrates, les nitrites et la DCO soluble
en sortie.

(2) Selon les données issues de la station, la DCO filtrée en sortie représente environ 80%
de la DCO totale en sortie de 1’étage de post-dénitrification. Suite a la calibration du
premier groupe qui inclut la DCO soluble en sortie, il soit facile de réaliser la calibration
de la DCO totale en ajustant les paramétres influencent la DCO particulaire en sortie,
comme, par exemple, la filtration. De plus, dans le modé¢le, la concentration en MES en
sortie est déduite a partir de la DCO particulaire. Pour ces raisons, la DCO totale et
les MES se constituent le deuxiéme groupe de calibration.

(3) Dans les biofiltres post-dénitrifiants, la consommation de I’ammonium et des
orthophosphates est liée principalement a 1’activité de dénitrification par les bactéries
hétérotrophes. Comme cette activité est calibrée pour le premier groupe, il est facile de
calibrer le NH4" et le PO4> en sortie. Ces deux variables de sortie se constituent le
troisiéme groupe de calibration.

(4) Selon les résultats d’analyse de sensibilité globale, tous les paramétres influents
identifiés pour le facteur d’émission du N,O sont inclus dans le premier groupe.
Cependant, comme il n’y pas de mesure du N,O a 1’étage de post-dénitrification de la
station Seine Centre, on ne peut pas réaliser une calibration précise pour les émissions

du N,O et intégrer cette variable dans le premier groupe de calibration.

Pour les trois premiers groupes, la sélection des paramétres influent a calibrer respecte aussi
’ordre de calibration précédemment défini. Si un paramétre a été choisi pour le premier groupe
de calibration, il ne sera pas pris en compte pour les groupes suivants et ainsi de suite. Dans ce
cas si, comme la calibration du modeéle en nitrification, trois groupes de calibration

indépendants ont été formés. Pour le quatriéme groupe qui est spécifique, tous les paramétres
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influent pour le facteur d’émission du N,O ont été choisis comme parametres a ajuster. La
calibration de ces quatre sera présentée dans les paragraphes suivants. Les Tableaux A2.10-
A2.13 de I’ Annexe 2 résument les parameétres pris en compte par chaque groupe de calibration
ainsi que leurs coefficients de régression obtenus par I’analyse de sensibilité globale. Tel que
présenté précédemment, les données utilisées pour la calibration du modele en post-
dénitrification sont issues de la file 3 pour les mois d’octobre et de novembre de I’année 2008
(50 jours). A cette période, deux paliers du rapport méthanol/NOx" ont été testés sur la file 3

(palier 1 : 2,25 g/gN, 12 jours ; palier 2 : 2,45 g/gN, 38 jours).

Les trois premiers groupes de calibration, qui sont indépendants, sont calibrés par simulation
Monte-Carlo. Pour chaque groupe, un échantillonnage LHS a été réalisé avec un nombre
d’échantillonnage d’environ 9-10 fois le nombre de parameétres du groupe. Les variables en
sortie simulées sont comparées avec les données issues des capteurs installés en sortie de la file
(cas de variables NO; et NO3") et les mesures laboratoire sur les échantillons composites 24
heures en sortie de I’étage (cas de variables MES, DCO, DCO soluble, PO4*", NH4"). La DCO
soluble en sortie est comparée avec la DCO filtrée mesurée. Vu que les deux autres files
fonctionnent de maniére « normale », il est possible que les concentrations des variables en
sortie de la file 3 soient 1égérement différentes par rapport a celles mesurées en sortie de 1’étage
complet. Les scores statistiques ME, MAE et RMSE sont également utilisés pour évaluer les
résultats de simulation et identifier la meilleure combinaison des valeurs de paramétres. Ces
derniéres sont ensuite ajustées manuellement au besoin afin d’affiner la performance de
prédiction du modeéle. Une fois un groupe calibré, les valeurs des paramétres ajustés sont fixées

et la calibration du groupe suivant commence.

Pour le dernier groupe, tel que présenté précédemment, le N>O n’est pas mesuré a 1’étage de
post-dénitrification de la station Seine Centre. Par conséquent, le facteur d’émission du N,O est
calibré en comparant les résultats simulés avec les observations issues de 1’étude de Bollon et
al. (2016a). 11 est a noter que tous les parameétres influents identifiés pour ce dernier groupe ont
déja été inclus dans la calibration du premier groupe (voir Tableaux A2.10 et A 2.13 dans
I’ Annexe 2). Afin de ne pas influencer les performances de prédiction des variables du premier
groupe qui ont déja été calibrées avec les données de mesure directe, les parametres du groupe
production/consommation de N,O sont ajustés de maniére manuelle si nécessaire. Lorsqu’un
parametre de ce groupe a été ajusté, la performance de prédiction d’enlévement des nitrates et

des nitrites ont été vérifiée.

e Validation du modéle
Apreés la calibration, le modéle est validé avec les jeux de données issus de 1’étage au complet

de post-dénitrification de la station Seine Centre. Tel que présenté précédemment, deux
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périodes de validation sont testées. Comme les données de capteur de NOs™ et de NO,™ en sortie
ne sont pas disponibles, la performance de prédiction pour ces deux variables est évaluée avec
les analyses laboratoire de la station sur les échantillons composites 24 heures et les données
horaires de la concentration en NOy issues des capteurs en sortie des trois files de traitement.
Les scores statistiques ME, MAE et RMSE sont calculés pour quantifier les différences entre

les résultats de simulation et les mesures.
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4.4.4.3. Résultats de calibration
La Figure 4.24 montre les résultats du jour 2 a jour 20 de la période de calibration pour les
concentrations en NO; en sortie. La période montrée contient trés peu d’événements de pluie

(jour 6 et 19). Pour rappel, le changement du rapport méthanol/NOy a été effectué au jour 12.
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Figure 4.24 Résultats de calibration du modele en post-dénitrification (jours 2-20 de la période
de calibration) pour la concentration en NO:" en sortie de la file 3 de I'étage de post-dénitrification
(points rouges : observations; ligne noire : résultats de simulation).

Tel que montré a la Figure 4.24, les variations journaliéres du NOjs™ en sortie prédites par le
modele sont plus élevées que celles observées en sortie de la file 3, surtout pour les jours 2 a 6.
Lors de cette période, les pics de NO;™ en sortie observés dans les résultats de simulation ne
sont pas observés par le capteur installé en sortie de la file 3. En revanche, la performance de
prédiction est bonne entre les jours 6-12 de la période de calibration (avant le changement du
rapport méthanol/NOy’). Pour ces jours, le niveau et les variations des nitrates en sortie sont
reproduits par le modele. La diminution de la concentration en NOs™ aprés 1’augmentation du
rapport méthanol/NOy™ est bien prédite par le modele. Cependant, par rapport aux observations,
il semble que le modéle a besoin d’un peu plus de temps pour s’adapter a ’augmentation du

dosage de méthanol.

Selon les scores statistiques résumés au Tableau 4.16, le score ME obtenu pour la prédiction
des nitrates sur toute la période de calibration est de 0,39 mgN/L, ce qui représente environ
20%-25% de la concentration moyenne observée (1,68 mgN/L). Par contre, a cause des
variations fortes observées dans les résultats de simulation, les scores MAE (1,29 mgN/L) et

RMSE (1,79 mgN/L) sont proches de la concentration moyenne.
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Tableau 4.16 Resultats des scores statistiques obtenus pour la simulation de la période de
calibration en post-dénitrification (entre octobre et novembre 2008, 50 jours).

Variable Moyemieen | WNetdbie ME MAE RMSE
sortie d’observations
NO; (mgN/L) 1,68 1906 0,39 1,29 1,79
NO; (mgN/L) 1,99 1906 0,72 1,06 1,31
'NOx (mgN/L) 3,67 1906 1,11 1,84 2,32
DCOs (mgO,/L) 21,43 30 -0,04 2,24 3,04
DCO (mg0O»,/L) 25,16 43 -1,16 3,11 4,38
MES (mg/L) 4,17 30 -1,92 2,27 2,92
PO43 (mgP/L) 0,29 43 0,02 0,06 0,09
NH,' (mgN/L) 0,46 43 0,23 0,26 0,29

"Le NOy est calculé par la somme des nitrates et des nitrites mesurés.

Par rapport aux résultats sur les nitrates, la concentration en NO;™ en sortie entre les jours 2-6
est bien prédite par le modéle (voir Figure 4.25). De plus grandes erreurs de prédiction sont
observées entre les jours 6-12, mais la tendance de variation de ces jours est suivie par le modéle.
La diminution de la concentration en NO, en sortie aprés 1’augmentation du dosage de
méthanol au jour 12 est également présente dans les résultats de simulation. Cependant, par
rapport aux observations, pour cette période la concentration en sortie est surestimée d’environ
0,5 mgN/L par le modéle. Le score ME obtenu pour cette variable en sortie est de 0,79 mgN/L,
ce qui indique également que le mode¢le surestime la concentration en NO,™ en sortie (moyenne
en sortie observée : 1,99 mgN/L). Les scores MAE et RMSE obtenus sont de 1,06 mgN/L et

1,31 mgN/L, respectivement, qui représentent environ 50-60% de la valeur moyenne observée..
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Figure 4.25 Résultats de calibration du modele en post-denitrification (jours 2-20 de la période

de calibration) pour la concentration en NO- en sortie de la file 3 de 'étage de post-dénitrification
(points rouges : observations; ligne noire . reésultats de simulation).
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Les augmentations des scores MAE et RMSE par rapport au ME pour les prédictions des
nitrates et nitrites sont liées aussi a 1’incertitude de mesure du capteur. Selon les observations
de Pham et al. (2010), les erreurs relatives entre les mesures du capteur utilisé et celles obtenues
par les kits N-NOs™ et N-NO, augmentent de 0%-20% a 30%-50% lorsque les concentrations
en NOs™ et en NO, sont inférieures a 2 mgN/L. Pour la période de calibration, les concentrations
en nitrates et en nitrites inférieures a 2 mgN/L représentent respectivement d’environ 70% et

50% des données totales mesurées par le capteur.

Tel que présenté précédemment, les autres variables de la qualité de 1’eau en sortie simulées
(DCO, DCOs, MES, PO4* et NH4") sont comparées avec les mesures journaliéres de 1’effluent
de I’étage complet au lieu de la file 3. Tel que montré a la Figure 4.26, le niveau de la
concentration en DCO soluble en sortie simulé (valeur moyenne sur 24h) par le modele
correspond a celui mesuré. Tous les scores statistiques obtenus sur cette variable (voir Tableau
4.16) sont autour de 10%-15% de la concentration moyenne en sortie observée (21,4 mgO»/L),
ce qui signifie de bonnes performances de prédiction. Ces résultats indiquent que la

consommation du méthanol lors de dénitrification est en général bien prédite par le modéle.
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Figure 4.26 Resultats de calibration du modéle en post-dénitrification sur la concentration en DCO

soluble en sortie de l'étage de post-dénitrification (points rouges . observations, ligne noire .

résultats de simulation).
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Comme la DCO filtrée représente une grande partie de la DCO en sortie de 1’étage (autour de
25 mg0,/L), les scores statistiques obtenus pour la prédiction de la DCO sont également
satisfaisants (voir Tableau 4.16). Car ils sont autour de 10% - 20% de la valeur moyenne
observée. Les résultats de simulation de la DCO en sortie sont montrés a la Figure A2.10 dans

I’ Annexe 2.
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Les scores statistiques obtenus pour les MES et le NH4" en sortie représentent environ 50% de
leurs valeurs moyennes en sortie (MES : 4,17 mg/L ; NH4": 0,46 mgN/L) (voir Tableau 4.16).
Cependant, il est a noter que ces moyennes sont proches des limites de quantification de
I’analyse laboratoire (MES : 2 mg/L ; NH4": 0,3 mgN/L) et les incertitudes de mesure a ces
niveaux de concentrations sont relativement élevées (MES : 60% ; NHs": 40%). Dans ce cas-
ci, les erreurs entre la simulation et les observations sont probablement plus liées aux
incertitudes de mesure qu’a des soucis de performance de prédiction. Les résultats de simulation
de ces deux variables sont montrés respectivement aux Figures A2.11 et A2.12 dans I’ Annexe
2.

Tel que montrée a la Figure 4.27, la concentration en orthophosphates en sortie est aussi bien
prédite par le modéle. Les erreurs de simulation se concentrent entre les jours 25-35 ou la

mesure des orthophosphates atteint la limite de quantification (0,1 mgP/L).
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Figure 4.27 Résultats de calibration du modele en post-dénitrification pour la concentration en
NH;" en sortie de l'étage de post-dénitrification (points rouges : observations; ligne noire .
résultats de simulation).

Enfin, concernant les émissions de N>O, le facteur d’émission moyen obtenu pour les premiers
12 jours est de 0,13 + 0,5 %, tandis que pour le deuxiéme palier de dosage, le facteur obtenu
diminue 1égérement (facteur d’émission moyen de 0,12 + 0,2 %). Cette diminution observée
est attendue puisque 1I’augmentation de la concentration disponible en DCO biodégradable peut
diminuer les émissions de N»O lors de la dénitrification (Kampschreur et al., 2009). Les valeurs
du facteur d’émission obtenues sont proches de celle observée par Bollon ef al. (2016a) sur les
biofiltres post-dénitrifiants de la station Seine Aval (0,11%). Les résultats de simulation de N>O
en sortie doivent étre comparés avec les mesures directes sur les concentrations en N>O en

entrée et en sortie des biofiltres post-dénitrifiants de la station Seine Centre ainsi que le N,O
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émis dans I’air pendant la dénitrification. Bien que le taux d’enlévement des nitrates de ces
deux stations soit proche (90%), le rapport DBO/NOy appliqué par la station Seine Aval (3,4
20,/gN, Bollon et al. (2016a)) est plus €levé que celui de la file 3 de la station Seine Centre
(2,25-2,5 gO»/gN, 1g méthanol =1g DBO). Tel que mentionné précédemment, la disponibilité
de la source de carbone peut influencer 1I’élimination de N,O pendant la dénitrification. Une
source de carbone insuffisante peut limiter la dégradation de N,O. Deuxiémement, la
concentration en nitrate en sortie de la file 3 (environ 2 mgN/L) est plus élevée que celle
observée pour les biofiltres post-dénitrifiants de la station Seine Aval (< 1 mgN/L).
L’accumulation des nitrites lors de la dénitrification peut également conduire a I’augmentation
de I’émission de N,O lors de la dénitrification (Kampschreur et al., 2009). Enfin, la
concentration de la biomasse hétérotrophe dans les biofiltres post-dénitrifiants peut aussi

influencer le comportement de la production/dégradation de N»O lors de la dénitrification.
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4.4.4.4, Résultats de validation
e Période d’avril a mi-septembre 2008

Tel que présentée dans la section 4.4.2.2, la validation du modéle est réalisée sur I’étage de
post-dénitrification au complet au lieu d’une file de traitement. Par rapport a la période de
calibration, le débit moyen attribué aux biofiltres de la période d’avril a mi-septembre 2008
augmente d’environ 20%-25%, tandis que la concentration en NOy™ en entrée diminue d’environ
20%, ce qui donne une charge équivalente. Les résultats de simulation de la concentration en
NOy ™ en sortie obtenus pour la premicre période de validation (d’avril a mi-septembre 2008)
sont montrés a la Figure 4.28 et comparés avec la somme des nitrates et des nitrites mesurés en
sortic de 1’étage. Pour rappel, la validation du modeéle a été réalisée sur 1’étage de post-
dénitrification au complet. Tel qu’observé a la Figure 4.28, le niveau et les variations de la
concentration en NOy™ en sortie de I’étage sont en général bien prédits par le mod¢le. Les erreurs
de prédiction se situent principalement durant le mois de juillet, ou la capacité de dénitrification
de I’étage est 1égerement surestimée. Cette surestimation du NOx en sortie sera discutée dans

les paragraphes suivantes.
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Figure 4.28 Résultats de validation du modéle en post-dénitrification davril a mi-septembre 2008
pourr la concentration en NO. en sortie de l'étage de post-dénitrification (points rouges .
observations laboratoire’ ligne noire . résultats de simulation).

Des résultats similaires sont obtenus en comparant les résultats de simulation avec les données
horaires issues des capteurs de NOx en sortie des files. Tel que montré a la Figure 4.29, les
variations horaires du NOx observées entre le 6 aolt et le 10 septembre 2008 sont bien

reproduites par le mode¢le.
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Figure 4.29 Résultats de validation du modele en post-dénitrification du 6 aodt au 10 septembre
2008 pour la concentration en NO. en sortie de ['étage de post-dénitrification (points rouges :
observations de capteurs, ligne noire : résultats de simulation).

Par rapport aux scores statistiques obtenus sur la prédiction du NOy pour la période de
calibration (voir Tableau 4.16), les scores obtenus pour la premiere période de validation sont
plus faibles (voir Tableau 4.17), ce qui indique que la performance de prédiction de la validation
est supérieure et que le modéle est fortement validé.

Tableau 4.17 Resultats des scores statistiques obtenus pour la simulation de la premiere période
de validation du modele en post-dénitrification (d'avril @ mi-septembre 2008).

Variables Moyenpe , Nombrg ME MAE RMSE Coefficient
en sortie | d’observations de Janus
NOx (mgN/L) 4,03 3704 0,50 1,31 1,79 0,77
NOs™ (mgN/L) 2,10 137 -0,03 1,21 1,57 -
NO> (mgN/L) 2,44 137 0,04 0,81 0,96 -
DCOs (mg0O»/L) 22,61 92 -1,63 3,32 4,70 1,5
DCO (mgO»/L) 27,24 137 -2,19 4,24 5,24 1,19
MES (mg/L) 4,75 92 -2,06 2,49 3,12 1,14
PQO43 (mgP/L) 0,26 137 0,09 0,11 0,15 1,6
NH4" (mgN/L) 0,40 137 0,07 0,17 0,25 0,86

Les résultats de simulation pour les nitrates et les nitrites sont également tracés et comparés
avec les mesures laboratoire correspondantes (voir Figures 4.30a et b). Tel que montré a la
Figure 4.30a, la réduction des nitrates est sous-estimée par le modeéle pour la période de mi-
avril au début mai, tandis que pour le mois de juillet, la capacité de réduction est surestimée.
Pour les autres mois, la concentration en NOs™ en sortie est en général bien prédite par le modéle.
Une performance de prédiction satisfaisante est observée pour la période de mi-aolit a mi-
septembre ou la diminution graduelle de la concentration en NOj3™ est bien suivie par le modéle.

Le score ME obtenu pour la prédiction de NO; en sortie est proche de 0 (-0,03 mgN/L).
197



Chapitre 4

Cependant, a cause des erreurs de prédiction pour les mois d’avril et de juillet, les scores MAE

et RMSE sont supérieur a 1 mgN/L.

Une augmentation de la concentration en nitrites est observée au printemps (mois d’avril,
température autour de 18°C, dosage méthanol : 2,39+0,13 gMeOH/gN), tandis qu’une
diminution est plutdt observée pendant le mois de juillet (température autour de 23°C, dosage
méthanol : 2,48+0,10 gMeOH/gN) (voir Figure 4.30b). Ce phénoméne d’apparition/disparition
des nitrites en sortie de traitement de dénitrification en fonction de la température a été observé
en certaines autres études (Rocher ef al., 2011a; Chen et al., 2017). Par contre, les résultats de
simulation ne montrent pas de tendance évidente dans 1’évolution des nitrites en sortie de
’étage. Comme pour le NOs", le score ME pour la prédiction de NO,™ en sortie est proche de 0

(0,04 mgN/L), tandis que les scores MAE et RMSE sont autour de 0,8-1 mgN/L.
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Figure 4.30 Résultats de validation du modéle en post-dénitrification davril a mi-septembre 2008
pour la concentration en nitrates (a) et en nitrites (b) en sortie de I'étage de post-dénitrification
(points rouges : observations; ligne noire : résultats de simulation).

Les réactions de dénitrification utilisées dans le modéele développé sont issues du modele

proposé par Hiatt et Grady (2008). Dans leur mode¢le, la procédure de dénitrification par la
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biomasse hétérotrophe est illustrée par quatre étapes de réduction (NO3—=NO; —~NO—N,O—~
Ny). Par contre, un seul coefficient de I'effet de la température sur le taux maximal de croissance
hétérotrophe (Oumax,0n0) est utilisé pour toutes ces quatre étapes. Or, il a été observé que pour
une température entre 10°C et 20°C, la réaction de réduction des nitrites en anoxie est plus
sensible au changement de température que celle de réduction des nitrates (Ma et al., 2008).
L’évolution du ratio de vitesse de réduction pour les nitrates et les nitrites en fonction de la
température peut donc influencer les concentrations en nitrate et nitrite en sortie. Lorsque la
température est faible (cas du mois d’avril), ’activité bactérienne réduisant les nitrites est
limitée par rapport a celle réduisant les nitrates, ce qui conduit a I’augmentation des nitrites en
sortie. Le contraire se produit en été (cas du mois de juillet). Dans cette saison estivale, la vitesse
de consommation de la DCO biodégradable est accélérée dans les biofiltres a cause de
I’augmentation de la vitesse de croissance lors de la réduction des nitrites. Dans ce cas-ci, bien
que le modele puisse en général bien reproduire la concentration en NOy™ en sortie, il est difficile
voire impossible de suivre les variations saisonnicres spécifiques aux nitrates et nitrites avec un
seul coefficient de I’effet de la température. Une voie possible d’améliorer la performance de
prédiction du modele sur ces variations est d’attribuer des coefficients de l’effet de la
température spécifiques pour les réactions de réduction des nitrates et des nitrites en anoxie.
Ces coefficients peuvent étre estimés en s’appuyant sur les mesures expérimentales sur le taux
d’enlévement des nitrates et des nitrites en anoxie dans les pilotes de biofiltres sous différentes

températures d’incubation (Mokhayeri ef al., 2006; Ma et al., 2008).

Comme pour la calibration, la concentration de la DCO soluble en sortie est également bien
prédite par le modele pour la premicre période de validation (voir Figure A4.13). Tous les scores
statistiques obtenus pour la prédiction de cette variable (voir Tableau 4.17) sont inférieurs a 25%
de la valeur moyenne observée en sortie de procédé (21,6 mgO-/L, incertitude de mesure 40%),
ce qui signifie une bonne performance de prédiction du modele. Les constats sont similaires
pour la DCO totale en sortie de la premiere période de validation (voir Tableau 4.17 et Figure

A2.14 dans I’ Annexe 2).

La concentration en PO4> en sortie est bien prédite par le modéle pour la plupart des jours de
la premiére période de validation (voir Figure A4.15 dans 1I’Annexe 2). Comme pour la
simulation de calibration, des surestimations des orthophosphates en sortie sont observées
lorsque la concentration en PO4 3" mesurée est autour de 0,1 mgP/L (limite de la quantification).
Pour les prédictions des MES et du NH4", les niveaux de ces deux variables observées en sortie
peuvent étre prédits par le modéle, comme pour les résultats de calibration. Cependant, a cause
des limites de quantification et d’incertitudes de mesure élevées, les variations observées ne

peuvent pas vraiment étre reproduites par le mod¢le (voir Figures A2.16-17 dans I’ Annexe 2).
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Selon le Tableau 4.17, les coefficients de Janus obtenus pour toutes les variables en sortie sont
inférieurs a 2, ce qui confirme une validation réussite du mode¢le pour la période de mi-avril a

mi-septembre.

200



Chapitre 4

e Période de février a mi-avril 2016

Tel que présenté dans la section 4.4.2.2, par rapport a la premiére période de validation, le débit
moyen traité par les biofiltres pour la période de février a mi-avril 2016 diminue d’environ 25%,
tandis que le rapport méthanol/NOx augmente d’environ 15%. De plus, pour cette deuxieme
période, on observe que les trois files de biofiltres fonctionnent en alternance, ce qui est
différent par rapport au mode d’exploitation des biofiltres pour la période d’avril a mi-
septembre 2008

La Figure 4.31 montre les résultats de prédiction de la concentration en NOyx™ en sortie de 1’étage
pour la deuxiéme période de validation (de février a mi-avril 2016) et les mesures de la station
(somme des nitrites et nitrates mesurés). Tel que montré a la Figure 4.31, pour la période du 14
au 25 février le niveau et les variations de NOy™ sont en général bien suivis par le modéle. Par
contre, pour les jours au début février et entre le 28 février et le 27 mars, la capacité de
dénitrification est surestimée par le modele. Une erreur de prédiction autour de 2-3 mgN/L entre
les résultats de simulation et les mesures en sortie de 1’étage est observée. Un comportement
similaire a également été observé pour les simulations des nitrates et des nitrites en sortie (voir

Figures A2.18 et A2.19 dans I’ Annexe 2).
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Figure 4.31 Résultats de validation du modeéle en post-dénitrification de février a mi-avril 2016

pour la concentration en NOs en Sortie de l'étage de post-dénitrification (points rouges :
observations laboratoire’ ligne noire : résultats de simulation).

Comme pour la premiére période de validation, les résultats de simulation du NO, en sortie
sont comparés avec les données de capteur (voir Figure 4.32). Encore une fois, des sous-
estimations de la concentration en NOy en sortie ont été observées pour les jours au début de
février et entre le 28 février et le 27 mars. Tel que montré a la Figure 4.32, ces surestimations
sont présentes principalement lorsqu’il y a des pics de concentration en NOx™ (> 4mgN/L). En

revanche, pour les observations entre 0-4 mgN/L, le modéle est capable de les suivre.
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Figure 4.32 Résultats de validation du modele en post-dénitrification de février a mi-avril 2016
pour la concentration en NOx en Ssortie de ['étage de post-dénitrification (points rouges :
observations de capteurs, ligne noire : résultats de simulation).

A cause des surestimations de la capacit¢ de dénitrification, le score ME obtenu pour la
concentration en NO, en sortie de la deuxiéme période de validation est négatif (-0,69 mgN/L,
voir Tableau 4.18). Les scores MAE et RMSE obtenus (MAE : 1,22 mgN/L et RMSE : 1,73
mgN/L) pour la prédiction du NOy sont proches de ceux de la premiere période de validation
(MAE : 1,31 mgN/L et RMSE : 1,79 mgN/L). Cependant, comme la concentration moyenne en
NOx en sortie de la deuxiéme période (2,17 mgN/L) est plus faible que celle de la premicre

(4,03 mgN/L), les erreurs relatives de la prédiction sont plus élevées.

Tableau 4.18 Résultats des scores statistiques obtenus pour la deuxieme période de validation du
modéle en post-dénitrification (de fin-janvier a mi-avril 2016).

Variables Moyenr}e ’ Nombre? ME MAE | RMSE Coefficient de
en sortie d’observations Janus

NOy (mgN/L) 2,17 1537 -0,69 1,22 1,73 0,74

NOs™ (mgN/L) 0,94 41 -0,50 0,60 0,72 -

NO> (mgN/L) 1,65 41 -0,61 0,68 0,84 -
DCOs (mg0O»,/L) 21,21 41 0,89 2,60 3,20 1,05
DCO (mg0O»/L) 21,75 41 2,20 2,90 3,56 0,81

MES (mg/L) 2,37 25 -0,97 1,01 1,41 0,48

PO43- (mgP/L) 0,12 41 0,19 0,19 0,23 2,5

NH4* (mgN/L) 0,31 41 0,24 0,24 0,30 1,03

Aprés avoir comparé en détail les résultats de simulation avec les données de capteurs de chaque
file de traitement de 1’étage de post-dénitrification, la source des surestimations de I’enlévement
de NOy a été identifiée. Tel que montré a la Figure 4.33a, la concentration en NOy™ en sortie de
la file 1 est en général plus élevée et beaucoup plus variée que celles des files 2 et 3 (voir Figures

4.34b et ¢).
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Figure 4.33 Comparaisons entre la simulation de validation de février a mi-avril 2016 avec le NO,

en sortie de la file 1(a), 2(b) et 3(c) (points rouges . observations, ligne noire . simulation).

Les pics de NOx observés a la Figure 4.32, qui ne sont pas reproduits par le modéle, sont

principalement liés au comportement particulier de la file 1 qui impacte fortement le résultat de
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dénitrification de I’étage complet (voir Figure 4.33a). En revanche, tel que montrés aux Figures
4.33b et c, les performances des files 2 et 3, qui se ressemblent, sont en générale bien

reproduites par le modeéle simulant le comportement global de 1’étage.

Les différences entre la simulation de validation et les données de capteurs de NO, en sortie de
chaque file sont calculées et résumés au Tableau 4.19. Par rapport a la file 1, les valeurs de
MAE et RMSE de la file 2 et 3 sont de 40% a 50% plus faibles. La concentration moyenne en
NOy en sortie de la file 1 est d’environ 1-1,5 mgN/L supérieure a celles en sortie des files 2 et
3, représentant 50%-70% de la moyenne des trois files (2,17 mgN/L). Les différences entre les
trois files de traitement sont moins évidentes pour la premicre période de validation, parce

qu’elles représentent d’environ 30% de la valeur moyenne des files (autour de 4 mgN/L).

Tableau 4.19 Différences entre les concentrations en NO. en sortie des trois files de traitement et
/a simulation de validation.

Variables Moyenneen |~ Nombre ME MAE RMSE
sortie d’observations
NOx file 1 (mgN/L) 2,96 1158 -1,45 1,89 2,79
NOxy file 2 (mgN/L) 2,00 1131 -0,54 1,12 1,69
NO; file 3 (mgN/L) 1,44 1088 -0,10 1,05 1,54

Selon les données d’opération de la deuxiéme période de validation, le débit d’eau et le rapport
méthanol/NOy ™ utilisé pour la file 1 est similaire aux files 2 et 3. Les pics de concentration en
NOy importants observés en sortie de la file 1 ne sont donc pas liés aux différences des
conditions d’exploitation des trois files (vitesse de filtration, charge volumique, etc.). Comme
la concentration en NOy™ en sortie de chaque biofiltre post-dénitrifiant n’est pas mesurée sur le
site, il est donc difficile a identifier les biofiltres de la file 1 qui produisent les pics de NOy et
trouver des explications raisonnables sur le comportement particulier de la file 1. Vu que le
modele représente la performance moyenne des trois files par un seul biofiltre en supposant que
les biofiltres soient opérés de maniére identique et auraient des performances de dénitrification
similaire, il est donc difficile de bien simuler la qualité des eaux en sortie de 1’étage lorsque la
performance d’une file est trés différente par rapport aux deux autres. Comme la concentration
en NOy simulée par le modele est proche de celles en sortie des files 2 et 3, on considere que

la performance de prédiction du modele sur le NOx™ en sortie est satisfaisante.

La DCO soluble et la DCO totale en sortie sont bien prédites par le modéle (voir Figures A2.20
et A2.21 dans I’Annexe 2). Les scores statistiques de ces deux variables sont autour de 10-15%
de la moyenne observée en sortie de 1’étage de post-dénitrification (voir le Tableau 4.16). Bien
que le rapport méthanol/NOy appliqué pour la deuxiéme période de validation (2,83 g/gN) soit
plus élevé que ceux de la premiére validation (2,46 g/gN) et de la calibration (2,25-2,45 g/gN),

les concentrations moyennes en DCO soluble mesurées en sortie de I’étage de ces trois périodes
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sont proches (autour de 21 mgO,/L). Ceci suggere que le méthanol injecté est tout autant

consommé en 2016 que pendant les autres périodes étudiées.

Pour les autres variables en sortie (MES, PO4>" et NH4"), les concentrations observées sont
faibles (voir Tableau 4.16) et proches de leur limite de quantification (voir Figures A2.22-24 de
I’ Annexe 2). Selon le Tableau 4.16, a I’exception du PO4*, les coefficients de Janus obtenus
sont inférieurs a 2, ce qui indique que le modéle est validé avec succes pour la deuxiéme période

de validation.
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4.4.45. Parametres calibrés

Les parameétres ajustés durant la calibration sont résumés au Tableau 4.20. Les autres
paramétres du modéle sont restés a leur valeur par défaut. Parmi les paramétres ajustés, les
constantes de demi-saturation en DCO soluble biodégradable en anoxie (Ksponor2rs) et les
facteur de réduction de la vitesse de croissance en anoxie de la biomasse hétérotrophe en
consommant les différentes formes de 1’azote oxydé sont modifiées par rapport a leur valeur
par défaut. Le rendement de la biomasse hétérotrophe en anoxie (Y ono™nyoHo,ax) est également
réduit de 0,6 a 0,49 g0,/g0,. En effet, les valeurs par défaut de ces parameétres sont
principalement issues du modéle d’ASM1 (Henze ef al., 2000b) et d’ASMN (Hiatt et Grady,
2008), qui considerent une biomasse hétérotrophe dégradant les matiéres organiques présentes
dans les eaux usées. Par contre, les bactéries méthylotrophes (Hyphomicrobium spp), qui sont
dominantes dans les biofiltres post-dénitrifiants alimentés avec du méthanol, peuvent avoir un
comportement de dénitrification différent de celui considéré par le modeéle ASM1 et ASMN.
Dans ce cas-ci, les valeurs des parametres liés aux réactions de dénitrification doivent étre
modifiées afin de les adapter au comportement de dénitrification de la biomasse méthylotrophe.
Les changements de la constante de demi-saturation en DCO soluble biodégradable et le
rendement hétérotrophe en anoxie ont été également mentionnées par certaines études de
modélisation pour les procédés de dénitrification sur méthanol (Takacs et al., 2007; de
Barbadillo et al., 2009; Bernier ef al., 2014a). Cependant, il est a noter que comme on fait la
calibration du modele sous une condition anoxie, il probable que les méthylotrophes aient aussi
un comportement différent des hétérotrophes classiques en aérobie. Dans ce cas-ci, il est
probable qu’il faudrait aussi toucher des autres parametres. En plus des parametres des réactions
biologiques, comme ce qui a été fait en nitrification, les parametres liés a la filtration des

particules (B, Ao et y) ont été fortement modifiés durant la calibration.
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Tableau 4.20 Parametres calibrés pour le modele en post-dénitrification.

Paramétre

Symbole

Unité

Valeur par
défaut

Valeur
calibré

Constante de demi-saturation en DCO
soluble biodégradable pour la biomasse
hé&é&otrophe consommant le N2O en
anoxie

KsB,0HO,R5

g0/ m3

40

29,6

Constante de demi-saturation en DCO
soluble biodégradable pour la biomasse
hé&é&otrophe consommant le NO en
anoxie

Ksg,oHo,R4

gO2/m3

20

24,6

Constante de demi-saturation en DCO
soluble biodégradable pour la biomasse
hé&é&otrophe consommant le NO» en
anoxie

KsB,0HOR3

g0/ m3

20

28

Constante de demi-saturation en DCO
soluble biodégradable pour la biomasse
hé&é&otrophe consommant le NOs™ en
anoxie

Ksg,0HoR2

gO2/m3

20

10,5

Constante de demi-saturation en DCO
particulaire biodégradable pour la
vitesse d'hydrolyse

KxcB,hyd

902/902

0,03

0,024

Constante de demi-saturation en NO3
pour la biomasse héé&otrophe en
anoxie

KNos,0Ho

gN/m?3

0,2

0,4

Constante de semi-saturation en NH4*
pour la biomasse hé&é&otrophe

KnNH4,0HO

gN/m?

0,05

0,035

Constante ' dans 1'équation de calcul
du nombre de Sherwood

Bl

0,333

0,284

Constante n dans I'&uation de calcul
du nombre de Sherwood

0,6

0,684

Fraction de biofilm enlevée pendant un
lavage

fLavage

0,15

0,135

Rendement de la biomasse hé&é&otrophe

Yoo

902/902

0,67

0,72

Taux de mortalitéde la biomasse
hé&é&otrophe

bono

1/j

0,62

0,66

Taux speeifique maximal de croissance
de la biomasse hé&é&otrophe

|~bHO,MaX

1j

5,72

Facteur de ré&luction de la vitesse
croissance en anoxie de la biomasse
hé&é&otrophe en réluisant NOs

T|LOHO,Ax,R2

0,28

0,16

Facteur de ré&luction de la vitesse
croissance en anoxie de la biomasse
hé&é&otrophe en réluisant NOy

T LOHO,Ax,R3

0,16

0,13

Facteur de ré&luction de la vitesse
croissance en anoxie de la biomasse
hé&é&otrophe en réluisant NO

M LOHO,Ax R4

0,35

0,45

Facteur de ré&luction de la vitesse
croissance en anoxie de la biomasse
hé&é&otrophe en réluisant N,O

T LOHO,AX,R5

0,35

0,40
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Facteur de correction du rendement

hééotrophe en anoxie TYOHOAX ) e i

e e s | Swcaors | - | oo | oo

Quantitéd'zxg';f S:(?tse’l!iceesnﬁgoduits de la in xgions | GN/GO2 0,06 0,067

Taux d'ammonification JoHO,am 1/j 0,08 0,079

Taux de rfn:ﬁg;udmu nitrate en (N3 N e 1] 0,08 0,06

Taux d'é:hantgréeli?eemn;ﬁ:tiia pendant le K ¢ 1] 2 156

Facteur d'empilement du meia B - 5 1,36

Coefficient de g::)tir)?gon sur le filtre ho 1] 0,945 0,57
Masse volumique du biofilm Phiofilm gO2/m3 133600 108582

Constante empirique y dans I'éjuation y i 188 0,63

de coefficient de filtration
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4.45. Conclusion et perspectives pour les travaux de la modélisation des

biofiltres post-dénitrifiants

Le mod¢ele de biofiltration précédemment développé a été utilis€ pour simuler le
fonctionnement de 1’étage de post-dénitrification de la station Seine Centre, avec certaines
modifications anticipées selon la littérature. L’ajout de méthanol comme source de carbone a
¢été pris en compte dans le modéle. Une calibration du mode¢le par simulation Monte-Carlo a été
réalisée sur la file 3 de I’étage. Cette derniere était 1’objet d’étude sur I’impact du dosage de
méthanol injecté sur les nitrates et les nitrites en sortie. Les données récoltées de la période
d’étude (environ 50 jours) ont été utilisées pour calibrer le modéle. Le modele calibré a ensuite
¢té testé pour simuler la performance de traitement de 1’étage de post-dénitrification au complet
sur deux périodes de validation assez différentes. Certaines données intensives, comme le débit,
le dosage de méthanol et les concentrations en NOy", sont inclues dans les jeux de données de
calibration et de validation du modele. Les autres données utilisées sont issues de mesures sur

les échantillons composites de 24h.

Le modele peut en général bien prédire le niveau et les variations de la concentration en NOy
en sortie des biofiltres post-dénitrifiants sous différents niveaux de dosage de méthanol. Par
contre, tel que montré aux résultats de simulation de la premicre période de validation, la
variation saisonni€re des nitrites en sortie d’étage ne peut pas étre bien reproduite par le modéle.
Ce probléme de prédiction est probablement li¢ a la sensibilité¢ au changement de la température
entre les différentes réactions de dénitrification. Une voie d’amélioration du modele sur ce
probléme de prédiction a été proposée. Il s’agit d’attribuer les coefficients d’effet de la
température aux réactions de dénitrification correspondantes. Pour la deuxieme période de
validation, les différences entre la simulation et les observations augmentent lorsque les
performances de dénitrification entre les files sont trés différentes. Les émissions de N>O lors
de la post-dénitrification sont calibrées sur des données issues de la littérature. Tel qu’expliqué
précédemment, les résultats obtenus doivent &tre vérifiés lorsqu’une mesure du N,O présent
dans I’air et dans le liquide en entrée et en sortie des biofiltres post-dénitrification sera
disponible. Les coefficients de Janus obtenus pour les deux périodes de validation sont en

général inférieurs a 2, ce qui indique une validation réussite du modg¢le.

Tel que mentionné au début de ce sous-chapitre, le modéle en post-dénitrification sera utilisé
pour simuler le procédé de la station Seine Aval (Biofor®). Considérant les différences en termes
de dimensionnement des biofiltres post-dénitrifiants de ces deux stations, une vérification de la
justesse des simulations devra étre faite lorsque les biofiltres de post-dénitrification de la station

Seine Aval seront réhabilités, suivi d’une recalibration si nécessaire.
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Enfin, le modéle développé peut étre utilisé comme un outil pour tester différents modes de
commande d’injection de méthanol. Pour réaliser ce genre de test, le modele doit &tre capable
de bien prédire la concentration en NOy en sortie au pas de temps court en fonction du dosage

méthanol utilisé. Cette capacité a déja été démontré dans ce travail de modélisation.
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4.5.Modélisation de la pré-dénitrification par biofiltration

Cette section présente les travaux rélisé sur la modé@isation des biofiltres prédénitrifiants en
utilisant le modele de biofiltration développé. Tel qu’expliqué au Chapitre 3 sur la stratégie de
construction du modée filiée, acause de problénes de repré&entativitédes mesures sur les
biofiltres prédénitrifiants de la station Seine Aval, le travail de mod@&isation a &éré&ilisésur
le proc&léde la station Seine Gré&illons (SEG) utilisant des biofiltres de type Biostyr®. La
procédure appliquée pour la calibration et la validation du modéde en prédéitrification est
similaire & celle effectué& pour les modées en nitrification et en post-dénitrification

pré&é&lemment présentée.
4.5.1. Description de la station et du procédé modélisé

La station Seine Gré&illons (SEG) est situé &Triel-sur-Seine, dans le déoartement des Yvelines
(78). Cette station a une capacitéde traitement de 300 000 m3j correspondant &un &juivalent-
habitant d’environ 1,2 millions de personnes. Les eaux usées en entrée de la station passent
d’abord par un dégrillage suivi d’un dessablage-déshuilage. Les eaux préraitées sont envoyées
vers les six déeanteurs lamellaires physico-chimiques de types Delreb® (Saur). Du FeCl; et du
polymére sont utilisé&s pour réliser la coagulation et la floculation. Les eaux déeantées sont
ensuite traitées par deux files de traitement en paralléle (SEG1 et SEG2). Chacune est composé&
de 3 é&ages de biofiltration qui sont en configuration «DAM-AV >>(Dénitrification en amont
et en aval) (voir Figure 4.34). Enfin, avant d’étre rejetées dans la Seine, les eaux en sortie des
deux files de biofiltration peuvent &re traités par quatre clarificateurs (Delreb®) afin de réliser

une déhosphatation tertiaire. Cette éape facultative est ré&lisé uniquement en &é&en temps

normal.
Air Méthanol
SEG1 . 1" étage 28me étage 38me étage
— Tamisage . ) — . A T > R
8 biofiltres (Biolest) 14 biofiltres (Biolest) 6 biofiltres (Biolest)
Pré-dénitrification Nitrification Post-dénitrification
Eau 4
décantée
Air Méthanol
1°" étage Ll 2éme étage 3&me étage
SEG2 12 biofiltres (Biostyr) 18 biofiltres (Biostyr) 6 biofiltres (Biostyr) | yiars |5 déphosphatation/le rejet
Pré-dénitrification Nitrification Post-dénitrification
S

Figure 4.34 Configurations de traitement des files SEG1 et SEGZ de la station Seine Grésillons.
Environ 70% des eaux dé&antées sont traitées par la file SEG2 en utilisant uniquement des
biofiltres de type Biostyr® (voir Figure 4.34). L’étage de pré-dénitrification de cette file, qui est

1I’objet de la modélisation, posséde 12 biofiltres. Le lit de garnissage de chaque biofiltre possede
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une surface de 173 m? et une hauteur de 3,5 m (soit un volume d’environ 605 m®). Le média
des biofiltres est fabriquéen polystyréne avec un diamétre de 4,5 mm. La prédénitrification de
la file SEG2 est réalisée sans injection de carbone exogene. Le débit d’eau nitrifiée recirculée
vers I’étage de pré-dénitrification repréente environ 40-50% de 1’eau décantée en entrée de

1’¢étage.

4.5.2. Description des jeux de données et du mode de fractionnement
utilisés
4.5.2.1. Jeux de données pour la calibration et la validation du modéle

La pé&iode choisie pour la calibration-validation du modée en prédénitrification éait de
férier 2015 ala fin janvier 2016. Suite ades €hanges avec les exploitants du SIAAP sur le
fonctionnement de la station, c’est la période la plus récente possible ou le débit traité par Seine
Gré&illons correspond asa capaciténominale (environ 300 000 m?j) et le fonctionnement de
I’étage de pré-dénitrification de la file SEG2 est «normal >» Le plan initial pour ce travail de
modélisation était de calibrer le modele sur la période de février a la fin d’aofit 2015 (7 mois)
et ensuite le valider en utilisant les données des cing mois suivants. Cependant, comme il y
avait des soucis sur certaines données de mesure issues de la station de fé&rier ala fin de mai
2015, la pé&iode de calibration a é&éraccourcie par rapport au plan initial. Elle a seulement

inclus les jours de juin a la fin d’aotit 2015 (90 jours au total).

Comme la qualité de I’eau en entrée de I’étage (mélange des eaux décantées et nitrifiées) n’est
pas directement mesurée, les valeurs journaliéres de débits et de concentrations pour les eaux
désanté&s et nitrifiées sont ré&oltées pour calculer la moyenne pondé&é& des concentrations en
polluants en entré de prédeénitrification. Les données de concentration ré&supé&ées sont issues
des mesures au laboratoire sur des &hantillons composites 24 heures préeveés, et incluent la
DCO, la DCO filtré&, la DBOs, les MES, le NH4*, le NOs, le NO2, les orthophosphates et
I’alcalinité. En plus de ces données, la température des eaux en sortie de 1’étage de pré-
dénitrification ainsi que le nombre de biofiltres actifs sont éjalement réolté& sur une base
journaliére. Le Tableau 4.21 résume les conditions d’exploitation principales de 1’étage pour la

pé&iode de calibration.

La validation du modele, qui n’est pas modifiée par rapport au plan initial illustré au début de
la section 4.5.2.1, est réalisée sur une période de 150 jours de septembre 2015 a la fin de janvier
2016. Les types de données récoltées pour établir les jeux de données de validation du modele
sont identiques a ceux de la calibration. Les conditions d’exploitation principales de la période
de validation sont résumées au Tableau 4.22. Par rapport ala calibration, le débit moyen traité
par les biofiltres prédénitrifiants de la période de validation augmente d’environ 15%, a cause

de I’augmentation du taux de recirculation de 1’eau nitrifiée de 40% a 47% (voir Tableaux 4.21
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et 4.22). Ce changement du taux de recirculation fait aussi augmenter la concentration en NOy
en entré. Bien que la charge en NOx de la p&iode de validation augmente, le rapport
DBOs/NOy de cette p&iode (3,8 mgO2/mgN) est plus élevé qu’en calibration (3,2 mgO2/mgN).
Ceci indique que la biodégradabilité de I’eau en entrée de 1’étage est Iégeérement supérieure
pour la p&iode de validation.

Tableau 4.21 Condlitions d’exploitation principales de I'étage de pré-dénitrification de la file SEG2
pour la période de calibration (juin a fin-aoat 2015).

Conditions d’exploitation N Moyenne Ecart-type

Débit moyen par filtre (m?/j) 91 28900 4559

NOj™ en entrée (mgN/L) 67 7,27 0,70

NO;™ en entrée (mgN/L) 67 0,56 0,18

DCO (mgO-/L) 67 82,5 22,2
DBOs (mgO»/L) 68 25,3 8,5
Rapport DCO/NOx™ (mgO2/mgN) 67 10,6 2,8
Rapport DBOs/NOy (mgO2/mgN) 67 3,2 1,10
Taux de recirculation de I’eau nitrifiée (%) 91 40,3 8,9
Température (°C) 66 18,0 2,7

Tableau 4.22 Condlitions d’exploitation principales de I'étage de pré-dénitrification de la file SEG2
pour la période de validation (septembre 2015 a fin-janvier 2016).

Conditions d’exploitation N Moyenne Ecart-type
Débit moyen par filtre (m?/j) 150 32903 2401
NOj™ en entrée (mgN/L) 103 8,34 0,89
NO;™ en entrée (mgN/L) 103 0,49 0,15
DCO (mgO»/L) 103 94,4 14,8
DBOs (mgO2/L) 105 333 59
Rapport DCO/NOy™ (mgO2/mgN) 103 10,7 1,3
Rapport DBOs/NOy (mgO2/mgN) 103 3.8 0,55
Taux de recirculation de 1’eau nitrifiée (%) 150 47,3 10,9
Température (°C) 104 17,3 2,3

4.5.2.2. Modele de fractionnement utilisé
Le modde de fractionnement de la DCO a I’affluent du modéle en pré-dénitrification est
similaire acelui du modée en post-dénitrification pré&é&lemment pré&enté(voir Figure 4.20).

Les valeurs des paramétres de fractionnement sont fixéss selon les considé&ations suivantes :

1) Comme I’eau en entrée de 1’étage de pré-dénitrification est le mélange de 1’eau
décantée et I’eau nitrifiée recirculée, le fractionnement de la DCO de ces deux types
d’eau est d’abord réalisé. Le fractionnement de 1’eau décantée est basé sur 1’étude

de Bachis et al. (2015) sur le fractionnement de 1’eau brute avant et apres le
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traitement CEPT, condition similaire ala station Seine Gré&illons. La fraction de
la DCO soluble biodégradable (Sg) dans la DCO soluble de I’eau décantée est fixée
a68% (fraction Sy=32%), tandis que la DCO particulaire biodéyradable (Xcg)
repré&sente 72% de la DCO particulaire (fraction Xy=28%, sans considé&ant la
fraction de la biomasse). Comme il n’y pas de mesure ni valeur de référence
disponible sur le fractionnement de 1’eau nitrifiée en sortie de biofiltration, I’eau
en sortie de la nitrification est considé&& non-biodégradable. Dans ce cas-ci, la
fraction de Sg dans la DCO soluble de ’eau nitrifiée est fixée a 0% (fraction
Su=100%). De méne, la fraction de Xcg dans la DCO particulaire est consid&é&
comme nulle (fraction Xy=100%). Il est anoter que selon le modée pour la
nitrification en biofiltration, la Xcg en sortie simulée est d’environ 3-5 mg/L (50%
de la DCO particulaire en sortie). Ce faible niveau de Xcg pré&ente dans 1’eau
nitrifiée a un effet mineur pour la prédénitrification.

2) Avec le fractionnement de la DCO déterminé pour I’eau décantée et 1’eau nitrifiée,
le fractionnement pour 1’affluent de I’étage de pré-dénitrification est calcul€apartir
des valeurs moyennes de la DCO et la DCO soluble mesurées pour ces deux types
de I’eau ainsi que le taux de recirculation effectuéala station (autour de 44%).

3) Lavaleur fsg_pcos est fixée 260% selon les résultats de calcul (voir Tableau 4.23).
Les fractions de Xcg (fxce_pcox) et de Xy dans la DCO particulaire dans 1’affluent
de I’étage obtenues par le calcul sont de 70% et de 30%, respectivement. Ces deux
fractions sont Iégeement ajustées afin de prendre en compte la préence de la
biomasse dans les particules en entré&. Tel que montréau Tableau 4.23, la valeur
de fxce_pcox est fixé& a65%, tandis que celle de faiomasse bcox Utilisée est de 10%.

4) Enfin, 10% de la DCO inerte dans I’affluent est supposée d’origine de la mortalité
de biomasse.

Tableau 4.23 Valeurs de parametres du fractionnement de la DCO en entrée pour le modele en
pré-deénitrification.

Paramétres de fractionnement Symbole Valeur

Fraction de la DCO soluble biodégradable dans la DCO soluble en o

: fsB DCos 60%
entree

Fraction de la DCO particulaire biodégradable dans la DCO o

Lo f fxcB_pCox 65%
particulaire en entrée

Fraction de la biomasse dans la DCO particulaire en entrée fBiomasse DCOX 10%
Fraction de la biomasse hétérotrophe dans la biomasse en entrée fXoHO Biomasse 90%
Fraction de la biomasse AOB dans la biomasse autotrophe faoB xBA 50%
Fraction des particules inertes issues de la mortalité de biomasse £ A 10%
dans la DCO particule inerte en entrée XU.E_DCOnerte °
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Le fractionnement des composants d’azote biodégradable (Xcen et Sgn) du modée est
&alement ré&liséde maniée similaire au modéde en post-deénitrification. La concentration en
NHOH en entrée, qui ne participe pas aux réctions de dénitrification, consid&éss par le
modée, est fixée 20,008 mgN/L. Afin d’estimer le N2O en entré& de prédenitrification, la
concentration en sortie de décantation primaire est d’abord fixée a 0 mgN/L en supposant que
le préraitement et la désantation primaire ne produisent pas de N,O (Kampschreur et al., 2009).
La valeur en sortie de 1’étage de nitrification est estimée a partir de la quantité d’ammonium
nitrifi€(Bollon et al., 2016b). Le flux d’ammonium journalier est multipli¢ par un facteur de
production constant (2,65%) afin de de&eider le flux du N2O en sortie de 1’étage de nitrification.
La concentration en N.O estimée en entrée de 1’étage de pré-denitrification est autour de 0,1
mgN/L (moyenne : 0,1340,03 mgN/L, N=240). Enfin, la concentration en NO en entrée de

I’étage, qui n’est pas mesurée, est fixée aune valeur faible (0,002 mgN/L).
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4.5.3. Calibration et validation du modéle en pré-dénitrification
Huit variables concernant la qualitéde 1’eau en sortie de 1’étage de pré-dénitrification sont
choisies pour la calibration : NOs, NO2,, DCO, DCO soluble, MES, NH4*, NTK et PO,*.
Comme ce qui a éé&fait pour le modée en post-dénitrification, la concentration en MES en
sortie est estimée apartir de la DCO particulaire simulée. Le N2O en sortie de traitement n’est
pas retenu pour la calibration. En effet, aucune mesure de ré&ence faite au SIAAP ou sur ce

genre de procédé ailleurs, n’a pu étre trouvée.
4.5.3.1. Analyse de sensibilitéglobale

Comme ce qui a ééfait pr&éemment, une analyse de se