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RESUME

Le contexte réglementaire européen et francaiehohpose des contraintes importantes sur
la politique d’assainissement des petites coll@égv Les zones humides artificielles dédiées
au traitement des eaux usées urbaines, et notantesentassifs filtrants verticaux, sont un
outil efficace pour mener a bien cette politiquensh I'intérét de la recherche sur ces
techniques prometteuses s’est accentué ces der@enges. La modélisation mécaniste est
une discipline en plein essor dans ce domaine.

Le présent travail détaille le développement d’'uadéle de transport réactif diphasique
adapté aux massifs filtrants verticaux. L'oxygénst en facteur déterminant pour le
fonctionnement de ces systémes. Une étude permettémaluer l'influence de leur
conception et de leur exploitation sur les transfdfoxygene est proposée. Les capacités de
ré-oxygénation des filtres verticaux non colonissant évaluées a l'aide du modele
numeérique. Dans la continuité de ces premiers tasul I'interdépendance entre
renouvellement d’oxygene et consommation bactéeest abordée. Pour cela, un modéle de
biodégradation aérobie adapté aux massifs filtrargidicaux est couplé au modéle de
transport. Paralléelement a une meilleure comprébertes transferts d’oxygene, les résultats
ouvrent la discussion sur les limites du modéléogigue adopté.

De maniere complémentaire a la modélisation, upogdisif expérimental visant a étudier le
transport réactif des filtres verticaux non colésisa été mis en place. Il ouvre la voie au
calage du modéle numérique qui a été développé.
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INTRODUCTION GENERALE

Ces dernieres anneées, les politiques environnefesrgaropéenne et francaise se sont axées
sur le concept de développement durable. L’augmientade la démographie rend le
traitement des eaux usées urbaines incontournsidlen veut préserver a la fois le bon état
environnemental des territoires et la qualité desxgpotables qui y sont prélevées. En France,
cette politique s’est concrétisée par I'adoptionn@ réglementation qui fixe les objectifs de
rejets et les délais de mise en place de disposi¢iftraitement des eaux usées (Berkral,
2001). Cette réglementation est d’'autant plus efgriante pour les petites collectivités
(comptant moins d000 équivalent-habitants) qu’elles disposent généraignde peu de
moyens financiers. Ces collectivités sont trés mitajoes en nombre87 % IFEN, 2006) et
regroupent plus d&4 millions d’habitants.

Parmi les systemes collectifs de traitement des eaées, les zones humides artificielles, et
notamment les massifs filtrants verticaux, présdntdes caractéristiques les rendant
particulierement bien adaptés aux petites coll@ésy En effet, ces dispositifs extensifs de
traitement constituent une alternative moins cadgepour I'exploitation et la construction
gue les systemes intensifs. L'intérét de la rediesur les massifs filtrants verticaux réside
dans la perspective d’améliorer leur conceptiont, & niveau de leur structure physique que
de leur exploitation, dans le cadre de leur utilisa pour le traitement des eaux usées
urbaines.

Les dispositifs utilisant des massifs filtrantstieaux sont des systemes complexes faisant
intervenir un grand nombre de phénoménes physigbedogiques, et agronomiques
fortement interdépendants. Si la recherche actwidle & améliorer la connaissance de ces
systemes, le plus souvent en utilisant des méthexigsrimentales, on observe ces derniéres
années I'émergence d’'un besoin de modélisation @anslomaine. Cette discipline est
complémentaire aux méthodes expérimentales. Aloedes modéles « boites noires » étaient
jusqu'a présent les plus utilisés, des modéles camigtes » font leur apparition dans le
domaine de la recherche. Ces derniers prennerdrapte de plus en plus de phénoménes, et
permettent une description de plus en plus fine plegessus impliqués. lls permettent
d’accéder a une meilleure compréhension des systétliés. L'intérét de ces modeles
réside aussi dans la perspective gu'’ils offrentagan terme d’obtenir des outils numériques
de dimensionnement.



L’'oxygene, en tant qu'acteur essentiel de la bicaldgtion aérobie des eaux résiduaires
urbaines (ERU), joue un rdle prépondérant dansofetfonnement des massifs filtrants
verticaux. L'expertise dans le domaine de la cotioepples massifs filtrants verticaux souléve
un certain nombre de problématiques liées a leygénxation :

0 Quel est le phénomeéne prépondérant dans la ré-onatigé des massifs filtrants
verticaux ?

o0 Quelle est la disponibilité de I'oxygene dans lesssifs filtrants verticaux ?

0 Quel est Iimpact de I'état d’oxygénation des missdiltrants verticaux sur la
croissance bactérienne ?

C’est par le fil conducteur de la modélisation nméste des transferts d’'oxygene au sein des
massifs filtrants verticaux que nous aborderonsplemts clefs de leur conception, que
constituent les caractéristiques physiques de lahm filtrante, la croissance bactérienne, et
le mode d’exploitation. Dans la continuité des &ax de thése de Wanko (2005) et Forquet
(2009), un modéele de transport réactif adapté aassifs filtrants verticaux est développé. Un
plan en quatre parties est proposé pour sa dasecript permet de détailler les principales
phases de conception de cet outil numérique de lisatién mecaniste.

La premiére partie est une synthése bibliographigoecernant tous les aspects de la
problématique générale des transferts d’oxygenes des massifs filtrants verticaux. La
conception et le dimensionnement de ces systenmsabomrdés, ainsi que les processus
biologiques aérobies qui s’y produisent. Une étee caractéristiques des différents modeéles
disponibles dans la littérature permet de défiaicbntexte de la recherche actuelle sur la
modélisation mécaniste.

La deuxiéme partie détaille les étapes de conckgdtian, de résolution numérique, de
vérification et de validation du modele proposé.niige en équation est abordée, ainsi que la
justification des hypotheses inhérentes au modlezérification du modele de transport est
réalisée a l'aide de la comparaison par rappome solution analytique. La validation du
modéle d’écoulement et de transport est traitémal@ere plus qualitative.

La troisieme partie consiste en une étude expétatermu transport réactif d’'oxygene en
milieu non colonisé. La mise en place d'un pilatpérimental de filtre vertical est décrite, et
un protocole expérimental est développé dans lappetive du calage des parametres du
modele développé dans la deuxieme partie. Une éaderemiers résultats obtenus par le
dispositif est présentée.



La derniere partie est dédiée a l'utilisation dtéaaluation du modele. Les résultats de la
simulation de cas réels d’alimentation des filtuesticaux sont présentés en deux parties.
Afin de donner des éléments de réponse aux prokiumea mises en évidence dans la
premiére partie. Les points abordés sont :

o L'étude de la ré-oxygénation des filtres non cadési: limpact du mode
I'alimentation sur les apports convectifs et diffs€n oxygene est discuté.

o L’étude de linterdépendance entre ré-oxygénationcreissance bactérienne : la
comparaison de deux types de systemes constituiiisrele verticaux est abordée du
point de vue des capacités de ré-oxygénation ket d®issance bactérienne.

La discussion est ensuite orientée vers I'évalnalies limites conceptuelles du modéle.






|. SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE

I. 1. Traitement des eaux usées des petites callites

Les Eaux Résiduaires Urbaines (ERU) brutes onpd®genances variées, que sont I'activité
domestique (eaux vannes issues des toilettes et @stes meénageres issues des autres
activitts domestiques), les précipitations danscés des réseaux unitaited’activité
industrielle, et la maintenance du réseau de dellmues de curage et vidange des fosses
toutes eaux). La connaissance des caractéristejusss quantités des ERU est déterminante
pour le choix d’'une filiere de traitement approprét son dimensionnement.

I. 1. 1. Définition des rejets urbains

I. 1. 1. 1. Composantes des ERU

Diverses approches sont possibles pour la classdit des substances présentes dans les
ERU. L’approche chimique distingue lsabstances organiquesjue composent les lipides,
protides et glucides, @tinérales dont font parties les acides ou bases, les engriaiéraux,

et les micropolluants métalliques. L'approche physidistingue lematieres dissoutesdont

la taille est inférieure 40> um, lesmatiéres colloidalesdont la taille est comprise entt6?
umetl um, et lesmatiéres particulaires dont la taille est supérieurelaum. L'approche
biologique classe les substances présentes eridiord leur appartenance éventuelle aux
composés vivantsLes bactéries (non dangereuses pour ’'homme athogenes), les virus
(parasites intracellulaires, dangereux pour I'homnies protozoaires et métazoaires, les
algues, et les champignons sont les micro-orgasqic@mposés vivants) présents dans les
eaux usées.

De maniere plus globale, on distingue trois formescipales de pollution des ERU, qui sont
les matierescarbonées azotées et phosphorées Cette derniére classification permet de
définir des parametres donnant acces a la quatidicde la pollution des ERU.

Les matieres carbonéessont quantifiees a l'aide des parametres de Deen@fimique en
Oxygéne DPCO, exprimée ermmg.I'), de Demande Biologique en Oxygéne en cing jours
(DBOs, exprimée emg.lY). La DCO est la masse d’oxygéne nécessaire pour une ogydati
chimique totale des composants particulaires osods présents dans les ERU. Elle permet
de connaitre la quantité d’'oxygene nécessairexgdation totale des matiéres organiques. La
DBOs représente la quantité d'oxygene nécessaire awxo-dmiganismes pour oxyder
(dégrader) I'ensemble de la matiere organique brad@ble d'un échantillon d'eau maintenu
a 20°C, a l'obscurité, pendant 5 jours.BOs/DCO permet d’évaluer la biodégradabilité des
ERU. Dans les eaux usées, une fraction des matbard®nées est réfractaire, c'est-a-dire
gu’elle n'est pas sujette au phénomene de biodatoag compte-tenu du temps de séjour
dans les systémes de traitement.

! Les réseaux d’ERU unitaires, par opposition awseaéx séparatifs, collectent & la fois les eawesusé
domestiques et pluviales.



Les matiéres azotéegotales ou globaleNGL, enmg.[") sont constituées de I'azote réduit
(azote organique et ammoniadd®NH,") aussi appelé azote KjeldaHNK, en mg.I"), et
I'azote oxydé sous forme de nitritedd@,) ou de nitratesNO3). L'azote des eaux usées est
essentiellement constitué d'azote organique amnadddef ou réfractaire (c'est-a-dire
inaccessible a la biodégradation), et d'azote aniaeah

Les matiéres phosphatéese trouvent sous forme de sels minéraux (orthcjpiates et
poly-phosphates), et de composés organiques. Oarengénéralement le phosphore téal
exprimé emg.™.

Les Matiéres En SuspensioMES exprimées emmg.I') sont constituées des fractions
colloidales et particulaires des ERU, et sont etigpaujettes au phénomene de décantation.
Les Matiéres Volatiles en SuspensidS exprimée emng.I*) sont assimilable & la fraction
organiques deBIES LesMVScontiennent des matieres carbonées, azotéesogipdtées en
partie accessibles a la biodégradation apres déusitigm par des processus d’hydrolyse.

l. 1. 1. 2. Définition de 'Equivalent Habitant EH)

On définit la notion d’Equivalent HabitanEK) par la quantité de pollution rejetée par un
habitant en24 h exprimée en gramme par jour et par habitanjt' hab'). Cette valeur
dépend du volume journalier de rejet, de I'ordrel8@ |.j* dans les petites collectivités, ainsi
gue des concentrations des rejets. Les normesérnpops rameénentdH a un flux deDBOs
de60goy.jt.hab.

I. 1. 2. Qualité des eaux usées domestigues pesdp@r les petites collectivités

Une étude récente ONEMA-CEMAGREF (Mercoiret, 200@9semble les valeurs (analyse
intégrative de bilans si@4 h des parameétres de pollution et de charge hydpaeilen entrée
de stations de collectivités inférieure2@00 EH(dites « petites collectivités »), dans cinq des
six bassins hydrographiques de France métropdditain

Tableau 1.1 : Charge polluante journaliére par taaibi(Mercoiret, 2009).

. DBOs DCO NK N-NH," P, MES
Parametre . 1 1 1 1 1
(9o2j7) (9o2j7) (On7) (On7) (9r7) (Omes] ™)
Valeur 60° 157,2 15,5 11,5 2.1 72,0

Les valeurs rassemblées dans le tableau |.1 sdrulées apres détermination des ratios
caractéristiques de I'effluent. Le rapport mentiemue les valeurs obtenues sont compatibles

2 Du nom du chimiste qui a mis au point le dosagkadete réduit.

3 Valeur de définition de EH.



avec celles de la littérature antérieure, excepté aDCO (rapportDCO/DBG; plus éleve)
et pour leP; (baisse généralisée des rejets phosphorés).

I. 1. 3. Dispositifs collectifs de traitement desig usées urbaines

Une chaine de traitement des ERU comprend, en@lus prétraitement des eaux brutes,
jusqu’a trois étapes appelées traitemgmishaire , secondaire ettertiaire (figure 1.1). Ces
étapes ont des objectifs de traitement complémestaallant des fractions particulaires et
colloidales (traitement primaire) au traitement dggmes pathogénes et des matiéres
phosphorées (traitement tertiaire), en passantlgaraitement de la pollution dissoute
(traitement secondaire).

Eaux usées
brutes

|

L Traitement Traitement Traitement
Prétraitement —» .. > . .. —
Primaire Sccondaire Tertiaire
Action sur les fractions Action sur les fractions Action sur le
particulaires et particulaires, phosphore et les
colloidales colloidales, et dissoutes germes
v

Faux
traitées

Figure 1.1 : Etapes de traitement des eaux uséaoy@ki, 2007).

Les étapes de traitements sont réalisées par dessitifs choisis parmi les familles de
procédeés classées dans la figure 1.2. Cette dlzetsnin distingue leprocédés physiquesie
traitement par simple décantation de [leffluents lerocédés physico-chimiquesqui
conjuguent l'injection de réactifs a la décantateargui sont utilisés dans le cas d’effluents
faiblement biodégradables ou pour précipiter dés dissous (phosphates), et [@®cédés
biologiques

Les effluents ayant une importante fraction bioddgble (dont font partie les ERU) sont
usuellement traités a l'aide de procédés biologiqg@mprenant au moins une phase aérobie
(c'est-a-dire en présence d'oxygene), les procédé@grobies étant réservés aux effluents
ayant une charge organique supérieur® @I'. Parmi les processus biologiques pouvant
s’appliquer aux ERU, la classification fait app&maiune distinction entrgroceédés intensifs
ayant une faible valeur de dimensionnement définistespace nécessaire par EH, et les
procédeés extensifsequérant plus d’espace. Le type de cultures pigles est scindé entre
les cultures fixéespour lesquelles la biomasse responsable de ladéggon de la pollution
s’attache a un support, et lesltures libres pour lesquelles la biomasse est présente sous
forme de suspensions dans la phase liquide.
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Figure 1.2 : Principaux procédés de traitementades< usées (Sadowski, 2007).

I. 1. 3. 1. Les techniques intensives utilisablesples petites collectivités

Trois techniques intensives peuvent étre utiligsedes petites collectivités pour atteindre les
prescriptions réglementaires.

Le lit bactérien est une technique qui consiste, apres décantdif@stion primaire, a faire

percoler I'eau usée au sein d’'un milieu poreuxfiei®l qui sert de support a l'activité

biologique et qui, le plus souvent, se trouve damséacteur hors-sol. L'aération du lit se fait
de maniere naturelle ou forcée, afin de maintenirsen sein une quantité d’oxygene
suffisante a l'activité bactérienne aérobie. Onuvm en sortie de filtre un décanteur
secondaire et une boucle de recirculation. Dansnéme structure de recirculation et
décantation/digestion, on peut remplacer le lité@en par deslisques biologiquesll s’agit

de structures circulaires tournantes semi-immergBées servent de support a l'activité
biologique. Leur rotation permet la ré-oxygénatilenla biomasse fixée.

La technique deboues activées pour principe de mélanger dans un bassin les estes
prétraitées et des boues a forte concentrationéti@che active (boues activées). La
séparation des phases « eau traitée » et « bauéeastse fait dans un décanteur secondaire,
qui permet une recirculation et une extraction lumses.

I. 1. 3. 2. Les techniques extensives
On peut classer les techniques extensives, aussiégs Zones Humides Artificielles (ZHA),
en fonction du type de traitement biologique audliels font appel : cultures libres ou fixées
(Berlandet al, 2001).



Les lits d’infiltration-percolation et les filtreplantés de roseaux a écoulement vertical ou
horizontal font appel au principe des culturesdiédans ces systémes, la biomasse s’attache
a un milieu granulaire fin.

Trois types de dispositifs s’apparentent au lagandg lagunage naturel, planté de roseaux
communs (macrophytes), et aéré. Le principe utidisést celui des cultures libres.

Les ZHA dédiées au traitement tendent a reprodiese processus de remeédiation présents
naturellement dans les écosystémes, et peuvert,tifre; étre considérées en tant que tels
(Wetzel, 1993). Elles sont le siege des trois tydesmeécanismes épuratoires suivants
(Berlandet al, 2001) :

0 Mécanismes physiques :

= filtration par les milieux poreux (cultures fixéegjue ce soit par dépbt au
niveau des pores ou a la surface,

= seédimentation deglESet colloides dans les marais et lagunes (cultimes).
o0 Mécanismes chimiques :

= Précipitation des composeés insolubles ou co-pr&atiph avec des composeés
insolubles.

= Adsorption sur le substrat (en fonction de sescatérastiques) : I'adsorption
est un phénomene de surface par lequel des madéemlsolution se fixent sur
une surface solide. Le phénomene inverse (détactiemhes molécules)
s'appelle la désorption. On modélise généralemeat pghénoméne
adsorption/désorption pour un soluté par un éqeildi lie sa concentration
dissoute et la fraction solide de la méme espéatsrhée sur la phase solide
du milieu poreux.

= Deécomposition par des phénomenes radiatifs UV gviet bactéries),
d’oxydation et de réduction (métaux).

o0 Meécanismes biologiques : ils sont dus au dévelogpetmactérien, tant fixé que libre,
et permettent une dégradation de la matiére organigne nitrification (oxydation de
'azote ammoniacal) en milieu aérobie, et une ddicition (transformation des
nitrates en azote gazeux) en milieu anoxique. Euras, le développement de
phytoplancton permet un apport en oxygene et ktibr d’une partie des nutriments.

I. 1. 4. Problématigues spécifigues aux petitekectvités

Les petites collectivités font généralement le xhade leur dispositif d’assainissement en
fonction des quatre contraintes hiérarchiques steg(FNDAE n° 22, 1998) :

o Il'assurance de maintenir de maniere fiable le nivi&atraitement requis,

o les contraintes locales particulieres (dont laldade la collectivité, le réseau de
collecte, et les spécificités du site),

o le colt d’exploitation,



o le codt d'investissement.

Les techniques intensives peuvent s’appliquer atiteg collectivités mais engendrent des
colts de maintenance (surtout pour les boues aslivét de construction relativement
importants (Duchénet al, 1997). Les techniques extensives demandent guelhs peu de
maintenance (a niveau de rejet comparable) et smihs onéreuses que les techniques
intensives, mais nécessitent une surface par dguivhabitant EH) largement supérieure
(faibles charges hydraulique et polluante par uthéurface). Cela leur permet généralement
de répondre aux contraintes spécifiques des pettectivités, notamment rurales.

I. 2. Les massifs filtrants verticaux

. 2. 1. Les ZHA dédiées au traitement des ERU

Des travaux récents (Fonder, 2010) ont visé afidatia nomenclature relative aux ZHA
déediées au traitement (figure 1.3). La classifmatde Fonder (2010) décrit les différences
entre ZHA en fonction de deux aspects primordiaaxces systemed’hydraulique et la
végetation

Les ZHA peuvent se caractériser par des écoulensemtaciques (traitement par cultures
libres), ou sous-surfaciques (traitement par ce#iufixées). Dans la figure 1.3, nous ne
détaillons pas la classification des ZHA a écouletnsairfacique, pour lesquelles les types de
végétation peuvent étre tres variés.

Les écoulements sous-surfaciques sont assimilé€s &abulements en milieu poreux saturé,
ou variablement saturé. Dans ce cas, la végétatast pas discriminante bien que son réle
soit important (seuls les systemes d'infiltraticgrgolation ne sont pas plantés), et c’'est
'hydraulique qui distingue essentiellement lesfé@l#nts sous-systemes. La plante la plus
couramment employée est le roseau commuRlsagmites australis

Une grande famille de ZHA a écoulement sous-sugieciest constituée par les filtres a
écoulement horizontal. Ces filtres sont constammsanirés en eau et ne font pas partie du
domaine de cette étude. Les filtres a écoulemenicak offrent un grand nombre de
configurations possibles. Les trois criteres ppacix qui les distinguent sont kens de
I'écoulement, |’ état de saturationdu filtre, et I'éventualité du phénomeéne diaguage » a

la surface du filtre.

Le sens de I'’écoulement détermine trois famillegilties verticaux : il peut étre descendant
(alimentation par le haut du filtre), ascendaninfahtation par le bas du filtre), ou une
combinaison des deux. L’évolution de la teneur aa é@ans le filtre influe sur la quantité
d’oxygéne qui y est disponible, et ainsi en pastiele type de traitement biologique auquel il
est destiné : traitement aérobie, anoxique, ourahag Un filtre saturé en eau est (sauf en cas
d’aération forcée) généralement pauvre en oxygesig pst non saturé ou variablement
saturé, les échanges entre l'atmosphére et sa phameuse garantissent la présence
d’'oxygene.



Le «flaguage » est défini par une lame d'eau nemmpnente a la surface du filtre
apparaissant au cours de l'alimentation du filketons que dans ce travail, ce terme ne sera
en aucun cas lié a un éventuel colmatage du filles a un débit d’alimentation excédant les
capacités d'infiltration du filtre. Le phénomeéene deflaquage » est lié aux choix
d’exploitation et influe notamment sur la répantitide I'effluent sur la surface du filtre, ainsi
gue sur les transferts d’'oxygéne.

Zones humides artificielles dédiées au
traitement

Ecoulement Ecoulement sous-surfacique
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Flux descendant Flux ascendant

Intermit Hiltre Intermit- Permanente
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Figure 1.3 : Classification des zones humidesierifes sous-surfaciques dédiées au
traitement (adapté de Fonder, 2010).

Les résultats développés dans ce mémoire s’appligaax ZHA plantées ou non, a
écoulement sous-surfacique vertical descendannéraavec ou sans «flaquage ». Ces
systemes sont dédiés a la dégradation aérobie Rbs Ees résultats pourront s’appliquer,
moyennant certaines hypotheses qui seront déwiééng du manuscrit, a la fois alits
d’infiltration-percolation , et aux filtres plantés de roseaux a écoulement vertical

descendant
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I. 2. 2. Conception des massifs filtrants verticaux

Les massifs filtrants verticaux, dont le schémacepituel est représenté en figure 1.4, sont des
systemes rustiques constitués d’'une superposit@rcaliches de sable de granulométrie

variable. La couche active est le siege de réaxtimologiques et permet une filtration a sa

surface. La majorité des systemes sont plantéssdaux communs.

L’exploitation des massifs filtrants verticaux ctste a les alimenter en eau par bachées, c'est-
a-dire de maniére discontinue. On appelle bacheellene d’eau usée épandu au début d’une
séquence d’alimentation d’'une durée de quelquesebleun filtre peut étre alimenté soit sans
alternance (un seul filtre en fonctionnement), saiec alternance d'une période
d’alimentation (plusieurs bachées successives)ueedhase de repos. Dans ce dernier cas,
plusieurs filtres fonctionnant en paralléle sontesSaires pour assurer la continuité du
traitement.

Point d’alimentation en eaux
usées

‘ ‘ || Roseaux
J, Ecoulement vertical et

Couche active blodégradation

=3 Drainage par le bas du filtre
v Y VY v

Couche intermédiaire

Figure 1.4 : Schéma conceptuel d’'un massif filtragttical planté de roseaux.

Les massifs filtrants verticaux peuvent étre @gis divers stades du traitement des ERU. lIs
interviennent le plus souvent en traitement seco®dgres un traitement primaire constitué

par exemple d'un décanteur-digesfeuPlus rarement, on trouve les filtres verticaux en
traitement tertiaire (Habeet al, 1994).

Les premieres tentatives d’utilisation des masHiti@nts verticaux pour le traitement des
eaux usées remontent au début duf Xcle (Brix, 1994), et toutes les sources s’ abeolr
pour attribuer les premieres initiatives de recherau Dr Kathe Seidel a l'institut Max
Planck en Allemagne au début des années cinquantéveloppement de la recherche s’est

“ || sagit d’un dispositif assurant le dépot d4&S contenues dans les eaux usées préalablemenesraisé
simple séparation gravitaire, et la digestion amigiér de la fraction organique de ces dépbts preye®ent
accumulée.
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accompagné au cours des années quatre-vingt ee-gurgt-dix d’'un succes croissant de ces
systémes en Europe et aux Etats-Unis (Hadtaal, 1994 ; Brix, 1994 ; Vymazal, 2011).

I. 2. 2. 1. Massifs filtrants verticaux en sortie d traitement primaire
Lits d'infiltration-percolation

Il s’agit d’un procedé de traitement des ERU pagrddation biologique aérobie réalisée au
sein de cultures fixées sur milieu granulaire fies lits d’infiltration-percolation (FNDAE n°
22, 1998) sont exploités par alternance, avecguélge » sur des filtres non-plantés.

Comme le montre la figure 1.5, une filiere de &aitnt par infiltration-percolation classique
comprend un prétraitement par décantation-digestsuivi de trois filtres alimentés de
maniere syncopée. On dénombrait une centaine densgs de ce type en France en 1994
(FNDAE n° 22, 1998).

Les bases de dimensionnement pour les filtres & sabt de I'ordre d&,5 m2.EH (FNDAE
n° 22, 1998). La profondeur des filtres dépend adgectifs de traitement. Si la
décontamination bactériologique n’en fait pas padne profondeur d80 cmest suffisante.

Les performances de ces systemes sont trées bonnésssparamétres deCO et d’'azote
ammoniacal (acteurs de I'activité bactérienne aéjpbt la superficie qui leur est nécessaire
est largement moins importante que pour les agysgemes extensifs. Cependant, il y a
nécessité d’installer un décanteur-digesteur dofdut traiter les boues, peu valorisables.
L’infiltration-percolation est un systéme contraagm au niveau de son fonctionnement
(nécessité de retirer régulierement la couche de lopii se forme a la surface), qui a connu
de nombreux cas de colmatage (Brissaud et Lesa988), et qui supporte mal les fortes
variations hydrauliques (Berlard al, 2001).

Poste stockage
et injection
v (siphon)

=D

-

vue en
coupe

e N N N

[ e s S =

e

Figure 1.5 : Schéma de principe d’une filiere datément par infiltration-percolation
(FNDAE n° 22, 1998).
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Massifs filtrants plantés de roseaux

Cooper (2005) fait un historigue et donne des éhsnde dimensionnement des massifs
filtrants plantés de roseaux utilisés pour le ¢éragnt des ERU. Il fait apparaitre que, dans le
cas du traitement secondaire des eaux, leur canoegst tres variée.

Les systémes de type autrichien (ONORM B2505, 2808} caractéristiques d’un mode de
conception des filieres de traitement par masdliisrits plantés de roseaux a écoulement
vertical que I'on peut trouver en Europe. A la néaeide la filiere de traitement par lits
d’infiltration-percolation, le systeme autrichientiise un décanteur-digesteur comme
dispositif de traitement primaire. Le traitement@®daire est assuré par un filtre vertical
planté de roseaux, exploité a trés faible charimedsionnement de I'ordre dem2.EHY), et
sans alternance (pas de phase de repos). Le mpméddysystemes est utilisé avec succes en
Belgique (Rousseaet al, 2004). Brix et Arias (2005) décrivent les stamnidabanois pour un
assainissement non collectiffl < 30), qui est la aussi trés similaire au systeme chign.

Le systeme anglais (Grant et Griggs, 2000), utijibesieurs étages de massifs filtrants
verticaux exploités avec période de repos.

Un nouveau type de systemes appelés « Compactcdleflow » (Weedon, 2001) est
récemment apparu. Il s’agit de filtres utilisés pon traitement secondaire ou tertiaire dont le
dimensionnement est réduit par rapport aux systéugichiens (entr®,85 et 2,6 m2.EH
suivant le nombre d’EH, Weedon, 2001 ; Weedon 2008k systemes sont alimentés par
bachées et sans alternance.

Autres types de systemes

Cooper (2005) fait mention des systemes a drairsggeiencdits « Fill and drain » par
Fonder (2010), ou « Tidal flow » par Cooper (20@5)Jécrits dans Swet al. (1999). Il s’agit

ici d’alimenter le filtre par le bas en ERU prétéais, jusqu’a obtenir la saturation du filtre, et
ensuite de drainer le filtre de facon gravitairee dais le temps de séjour atteint. Ce type
d’alimentation semble modifier le profil bactérigypique des massifs filtrants verticaux et
limiter les risques de colmatage biologique.

On peut trouver une autre configuration de madsifants verticaux : les massifs filtrants
verticaux saturéfprésentés par Murphy et Cooper, 2011). Les olfgedstent le traitement
aerobie, et 'oxygénation du filtre est assuréeyver aération mécanique par bullage.

I. 2. 2. 2. Filtres verticaux pour le traitement de eaux brutes

Le systeme francais (Boutiet Liénard, 2003 ; Molleet al, 2005) apparait comme le seul
capable de traiter directement les ERU brutes apméssimple étape de dégrillage (Liénard,
2010). Ce systeme fait de maniere générale appel@ étages de traitement. Les deux étages
sont constitués de filtres verticaux plantés deaag (figure 1.6) et alimentés chacun avec
alternance de phases d’alimantation par bachéesssices et de repos.
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Le premier étage, constitué de gravier f&+8 mm pour la couche active), permet la
sédimentation deMES & sa surface et le traitement d’'une partie d®CO soluble. On
observe aussi une nitrification partielle de I'e&ht (Molleet al, 2005).

Le deuxieme étage est constitué de sablé (nmpour la couche active) et a pour objectif
premier de parfaire la nitrification de I'effluen@n observe aussi un abattementBE2O
soluble (Molleet al, 2005).

Arrivée
eaux brutes

Gravier fin

Gravier grossier

80cm

Chapeau Tuyau Galets Evacuation
de ventilation de drainage eaux traitées

Figure 1.6 : Coupe transversale d'un filtre a éeoutnt vertical (Agence de I'eau RMC,
1999).

Les bases de dimensionnement sont :

o 1,2a1,5 m2EH pour le premier étage, suivant la nature du résieagollecte des
ERU (respectivement séparatif ou unitaire),

o 0,8 m2.EH pour le deuxiéme étage.

Ce systéme connait un succes grandissant auprgetites collectivités ces derniéres années
(figure 1.7), ce qui a plusieurs explications (Bedet al, 2001) :

0 une bonne efficacité en régime nominal,

o une facilité et un faible colt d’exploitation (notenent une gestion des boues réduite
au minimum),

o des performances peu impactées par les variatienshdrge saisonnieres et une
capacité a traiter de facon dégradée de fortegebdrydrauliques liées au temps de
pluie (Molle, 2003),

0 une bonne intégration paysagéere, associée a saje i@ procédé écologiquement
durable.
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Figure 1.7 : Etat et construction des filtres péantle roseaux en France (Madteal.,2004).

I. 2. 2. 3. Dimensionnement

A chacune des conceptions identifiées au paragrpgegdent, il est possible d’associer un
choix de dimensionnement. La figure 1.8 regroupe aleurs trouvées dans la littérature
(Cooper, 2005).

7 -
|
6 _\
|
— L Systéme francais (Guide
ﬁ 57 Macrophytes, 2005)
E Systéme autrichien (ONORM
= 4 B2505, 2009)
g
£ e Systéme anglais (Grant et
= i Griggs, 2000)
3 3 1 R "Compact Vertical Flow"
g ; (Weedon, 2003)
E‘ 2 | ‘( Systémes a drainage séquencé

\ (Cooper et Cooper 2003)

0 100 200 300 400 S00 600 700 800 900 1000
Equivalents Habitants

Figure 1.8 : Lois de dimensionnement des principges de massifs filtrants verticaux.

Il apparait que certaines méthodes (systéemes argflai Compact Vertical Flow ») prennent
en compte une baisse de surfaceftdren fonction du nombre BH. Ces deux systemes ont
les valeurs de dimensionnement les plus faibles.
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Le systeme le plus contraignant en espace estsk&rsg autrichien. Viennent ensuite les
systemes francais et a drainage séquencé. Lesvaeuwimensionnement sont comparables,
mais on rappelle que seul le systéme francaisetiditectement des effluents bruts sans
traitement primaire. Ramenée a la charge polluaaie, la valeur de dimensionnement du
systeme francais se rapproche de celle des syste@espact Vertical Flow ».

A systémes comparables, les valeurs de dimensicemtevarient d’un ordre de grandeur. Le
dimensionnement des massifs filtrants verticauxdest loin d’étre unifié. Le lien entre ces
valeurs de dimensionnement et le renouvellementyd@ne sera établi dans le paragraphe
1.3.3.1, et permettra d’identifier les voies possshd’optimisation.

I. 2. 2. 4. Choix du support granulaire

Le choix du milieu granulaire fin composant legré$ verticaux est déterminant pour leur bon
fonctionnement. En effet, il est nécessaire deveown compromis entre le risque de
colmatage dans le cas ou le support granulaire@stin, et la conservation d’'un temps de
séjour suffisant, qui diminue dans le cas ou itexgi grossier (Berlanet al, 2001).

Le sable est le support le plus couramment utilisgst caractérisé par gganulométrie, qui

est la courbe pondérale cumulée qui donne le potage massique des grains le composant
en fonction de leur diamétre, par@aosité, qui est la fraction porale occupée par l'air, lgar
forme de segrains, et par saminéralogie.

La courbe granulométrique permet de définir lelio (mm), le coefficient d’uniformitéCU (-),

et le pourcentage de fines. ldgy est le diamétre pour lequel la masse des grains d’
diamétre inférieur représent® % de la masse totale du sable.@ld donne une information
sur l'uniformité de la distribution en taille desams : c’est le rapport entido et dio. Un
échantillon de sable sera dit homogene pGlW < 3. Le pourcentage de fines est le
pourcentage massique de particules dont le diarestia@férieur &3 um.

La forme des grainsinflue sur I'agencement de ceux-ci, sur la propenglu sable au
tassement (ce qui modifie la valeur de porosié)sur les caractéristiques hydrauliques du
sable (Rollancet al, 2009). Laporosité est aussi modifiée par la croissance bactériehlee e
dépot deMES dans I'espace poral. Wanket, al. (2005) a montré expérimentalement que la
nature du sable influencait la croissance bactéeen

La minéralogie du sable influe sur les constantes physico-chigsqie I'effluent. Elle peut
modifier la fixation des phosphates comme le maentfrochaska et Zouboulis (2006) en
utilisant comme milieu granulaire un mélange delesab de dolomite. Bruch et al. (2011)
montrent que les substrats présentant une fradmnzéolite présentent de meilleures
capacités de traitement, notamment grace a leactép’adsorption chimique.

Liénardet al. (2001), cité par Berlandt al. (2001), restreignent les valeurs caractéristiques
des sables a utiliser pour le traitement seconghardiltres verticaux des effluents des petites
collectivités. Ces valeurs sont rassemblées datableau 1.2.
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Tableau 1.2 : Caractéristiques du sable pour lesdiverticaux (traitement secondaire
Liénardet al, 2001).

. dio CuU Fines
Parametre
(mm) ) ()
Valeur 0,25<dp<0,4 3<CU<6 <3%

I. 2. 2. 5. Synthése du domaine d’application
Le tableau 1.3 permet de synthétiser les princgpalaractéristiques des systémes qui font
I'objet de cette étude.
Les trois systemes de deuxieme étage présentédedtaideau 1.3 sont comparables tant au

niveau de la conception du filtre que du sableisatile. Les differences se situent
essentiellement au niveau de la végétation et dierd@xploitation.
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Tableau 1.3 : Synthése des principales caractguissi des filtres étudiés.

et al.,2001)

Lits d'infiltration-
percolation (Berlang

Massifs filtrants de typ
i autrichien (ONORM B
2505, 2009)

Massifs filtrants de
type francais (Group
Macrophytes, 2005)

11}

Traitement primaire

-

Décanteur-digesteur

Roseaux

1

Couche active]
(gravier fin)

Couche intermédiaire

Exploitation avec
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Dimensionnement1,?2
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wo og
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U of w3 07!

a1,5 m2.EH
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Caractéristiques du
filtre
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o
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Caractéristiques du
sable de la couche
active

siliceux

Sable alluvionnaire

0,25<dp<0,40

3<CU<G6

Teneur en fines 3%

Taille des particules
0,06 mm - 4 mm
sans autre prescriptid

n

Teneur en fines 3%

siliceux

0,25<dp<0,40

Sable alluvionnaire

3<CU<G6

Charge hydraulique 200 mmf 40 mm 400 mm}
journaliére

« Flaquage » OuUl NON Oul
Période de repos Environ 7 jours NON Environ 7 gour
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I. 2. 2. 6. Orientation de la recherche sur le dimesionnement et I'exploitation des
massifs filtrants verticaux

L'utilisation des massifs filtrants pour le traitent des eaux usées urbaines est encore
relativement récente, et les recherches expéritesnéa concentrent principalement sur deux
points :

o0 L’optimisation de leur dimensionnement: le dimensionnement des massifs filtrants
verticaux est encore réalisé de maniére empirigiies voies de son optimisation sont
multiples. En vue de réduire leur surface carastifrie, Troeschet al. (2010)
présentent un systéme a deux filtres verticaux reogés permettant de traiter les
ERU brutes, et Prost-Boucle et Molle (2010) enwsdguine boucle de recirculation
pour le premier étage du systéme francais. Langkeget al. (2009b) ont prouve que
I'on pouvait réduire la valeur de dimensionnemaunisgisteme autrichien de premiére
génération (en le scindant en deux étages) toutasservant ses capacités de
traitement de l'azote.

o0 L’impact des conditions d’exploitation sur leur efficacité de traitement: Molle et
al. (2006) étudient I'impact de surcharges hydraulkgpenctuelles sur les systemes
francais et prouvent leur capacité a conservercdpacités de traitement acceptables
du point de vue de la législation. Torregtsal. (2009) envisagent l'utilisation et la
modification de I'exploitation des filtres verticaypour le traitement des effluents
issus de mares de stabilisation des eaux uséegetgaaberet al. (2007b) ont testé
avec succes I'augmentation temporaire (sur la géraété) des charges hydrauliques
sur des filtres de type autrichien.

Certains travaux publiés sont des retours d’expééesur le vieilissement des massifs
filtrants verticaux, dont les plus anciens encardamctionnement ont une vingtaine d’années
(Cooper 2009 et 2010, Liénard 2010). lls fournisses éléments permettant I'amélioration
de leur dimensionnement et de leur exploitatiors @érmations alimentent des documents
d’aide a la maitrise d’ceuvre et d’ouvrage (par gdente document du groupe Macrophytes,
2005 ou ONORM B2505, 2009).
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I. 2. 3. Conclusion partielle

La premiére partie de cette synthése bibliograghiparmet de dégager plusieurs points
principaux. Les techniques extensives de traiterdeatERU sont capables de répondre aux
contraintes des petites collectivités (paragrapig. IParmi ces techniques, les massifs
filtrants, notamment plantés de roseaux connaissensucces grandissant ces derniéres
années.

L’ensemble des systemes de massifs filtrants \rti@ctuellement utilisé pour le traitement
des ERU a été présenté. Leur conception, leur gapém, ainsi que leur dimensionnement
sont trés diversifiés, ce qui justifie I'intérétudle étude sur l'impact de ces choix sur
I'efficacité de traitement. Le nombre de ces sys®mst important, et cette étude s’applique
aux systemes a écoulement vertical descendantaqides lits d’infiltration-percolation, les
filtres plantés de roseaux pour les traitementsredgire et tertiaire, et les deuxiemes étages
de systémes traitant les ERU brutes (systeme fignca

Cette synthese bibliographique s’oriente a présentles mécanismes responsables de la
dégradation des polluants composant les ERU que tfouve dans les massifs filtrants
verticaux.
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I. 3. Phénomeénes liés a la biodégradation en mas§ifrants verticaux

Les massifs filtrants verticaux, par leur concapfi@avorisant les transferts d’oxygene, sont un
milieu propice aux réactions biologiques de dégiadaaérobie des polluants contenus dans
les ERU. La description du fractionnement de cetiution et des mécanismes de leur
dégradation sera limitée aumxatiéres en suspensiofMES), a lamatiere organique (MO),

et auxmatiéres azotées

I. 3. 1. Pollution cible des massifs filtrants vemtix

LesMES sont les composants particulaires des ERU. Etlesaussi issues de la dégradation
de la végétation présente sur le filtre. Elles épodent a la surface du filtre pour les plus
grosses, ou dans l'espace poral en faible profandeans la suite du mémoire, aucune
distinction ne sera faite entk#ESet matiéres colloidales.

La MO biodégradable est présente sous deux formes dans les ERU :lsdlidpidement
biodégradable) et particulaire (assimilée aMES: lentement biodégradable). UsiO

biodégradable est estimée grace au parametre daridenBiologique en Oxygenesgours

(DBO).

Les matiéres azotéegjue I'on trouve dans les ERU sont essentiellersens forme d’azote
organique, et d’ions ammoniurNK,").

I. 3. 2. Processus de dégradation en massifanfitneerticaux

Nous avons vu que le traitement des composanta gellution au sein des ZHA était le fait
de mécanismes physiques, physico-chimiques, edbdigpies. Il est admis (Vymazal, 2007 ;
Faulwetteret al, 2009 ; Garci&t al, 2010) que les processus biologiques liés a igsance
bactérienne sont responsables de I'essentiel dégeadation de la pollution cible des massifs
filtrants verticaux.

Le traitement de chaque polluant est associé aronpg distinct d’especes bactériennes.
L'étude de I'impact de la conception et de I'exption des ZHA sur la croissance de ces
espéeces bactériennes est un moyen d’accés a lisption des performances de traitement.
Faulwetteret al. (2009), et Garciat al. (2010) s’accordent a dire que le potentiel rédest

un parametre permettant de discriminer la croissaes populations bactériennes, et qu’il est
sensible aux conditions d’exploitation des ZHA. #iueau du métabolisme, la respiration est
le principal processus par lequel les micro-orgaes minéralisent la pollution organique.
Lors de la respiration, chaque micro-organisme riaeoun échange d’électron entre un
donneur d’électron (typiquement le carbone orgasligt un accepteur d’électron (oxygéne
ou nitrates). L'énergie libérée est utilisée pamiEro-organisme pour sa croissance et sa
reproduction. L'accepteur d’électron (définissamttype de respiration) peut étre identifié a
'aide du potentiel redox du milieu. S’il est congpentre300 mVet 700 mV I'accepteur
d’électron est I'oxygene. EntrE00 mVet 350 mV l'accepteur d’électron est le nitrate. Les

® Le potentiel d'oxydoréduction, ou potentiel redest, une grandeur exprimée en Volt permettant chctéiser
la capacité d’'un milieu a oxyder des especes chiesiqg
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hauts potentiels redox sont caractéristiques désuxioxydants et favorisent les processus
aérobies, tandis que les potentiels redox pludemifmilieux réducteurs) sont le siege des
processus anaérobies. Les ZHA sont des milieux pgumettent une grande variété de
potentiels redox (donnant accés a un grand nombpratessus biologiques), et inversement,
elles peuvent étre congues pour en garantir urge pisstreinte afin de cibler un type précis de
pollution (Faulwetteret al, 2009). C’est le cas des massifs filtrants veuticaau sein
desquels on souhaite généralement conserver degions aérobies en vue de favoriser la
croissance aérobie des organismes hétérotropliget lanitrification .

L’ hydrolyse est le processus biologique au cours duquel laéneabrganique particulaire
(constituée desMES mais aussi des résidus de mort bactérienne) rassformée en
monomeres solubles, accessibles a la croissanchéti@otrophes. Il s’agit d’'un processus
enzymatique extracellulaire. Deux types d’enzymessent responsables : (1) les enzymes
sécrétés par les bactéries au cours du métabolestracellulaire, et (2) les enzymes
immobilisés dans les exo-polymeres issus de |lasaoce bactérienn@Garciaet al, 2010).
L’hydrolyse se produit indépendamment des condstida potentiel redox du milieu.

La MO dissoute issue de I'hydrolyse ou présente dansRis peut étre dégradée au cours de
la croissance aérobie des bactéries hétérotropheont il existe un grand nombre. La quasi-
totalité de ces bactéries peut aussi utiliser liatas NOs) ou nitrites NO,) comme
accepteurs d’électrons en milieu anoxique, défamssinsi le processus de dénitrification
(Garciaet al, 2010). Le rendement de croissance aérobie daérleschétérotrophes est de
I'ordre de0,63 (Henzeet al, 2000), c'est-a-dire qu’en utilisabtg de MO dissoute (exprimée
en DCO), les bactéries hétérotrophes cré@@3 gde MO particulaire (exprimée eBCO)
gue constitue la masse bactérienne vivant@,3t gde MO sont transformés etO, et H,0.
D’autre part, Faulwetteet al. (2009) indiquent que la vitesse de croissanceébacne est
d’autant plus forte que I'accepteur d’électron apatentiel redox élevé (le plus élevé dans le
contexte étant I'oxygene). Il s’agit donc d’optimid’oxygénation des filtres verticaux.

La nitrification est le processus biologique qui transforme I'azotenoniacal en nitrates
(NOy), en conditions aérobies. La nitrification estlis&e par la biomasse autotroph€lle se
déroule en deux étapes successives, qui sontritatiin (transformation des io$H," en
ions nitritesNQ,), et la nitratation (transformation d'ioNO,” en ions nitratedlO;’). Dans le
cadre des massifs filtrants verticaux la nitratatst beaucoup plus rapide que la nitritation
(Garciaet al, 2010), ce qui rend inutile la prise en comptecdmposantNO, pour la
modélisation. Le rendement de croissance des extautotrophes est de l'ordre @24
(Henzeet al, 2000), c'est-a-dire qu’en utilisaft g de N-NH;", les bactéries autotrophes
créent0,24 gde MO particulaire (exprimée eDCO) que constitue la masse bactérienne
vivante. L’activité bactérienne nitrifiante est drésensible aux conditions extérieures
(notamment a la température et a la concentratioroxggene), et le taux maximal de

® La biomasse hétérotrophe utilise des composésionges (O) pour en tirer la matiére carbonée nécessaire &
leur croissance. Elle constitue la majeure pasi¢achiomasse totale dans les systémes de traiteltesfERU.

" La biomasse autotrophe contient des micro-orgagssmui utilisent directement le GQour en tirer la matiére
carbonée nécessaire a leur croissance.
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croissance des bactéries autotrophes est beaudospfgble que celui des bactéries
hétérotrophes. Une compétition entre respiratiors d&térotrophes et processus de
nitrification du point de vue de I'oxygéne a d’ailirs été démontrée (Dalhamnearal, 1999
cité par Faulwetteet al, 2009).

I. 3. 3. Oxygénation et traitement biologique erssifg filtrants verticaux

I. 3. 3. 1. Demande en Oxygéne (DO) et dimensionnent

Nous avons vu que I'oxydation d’une partie de ldyton dissoute (matiere organique, azote
ammoniacal) était 'un des principaux mécanisme®kgectifs de traitement au sein des
massifs filtrants verticaux. A ce titre, les phémores de ré-oxygénation sont déterminants
pour le bon fonctionnement de ces systemes.

On peut définira priori (valeur de dimensionnement, Platzer, 1999 posteriori(mesurée
sur un filtre en fonctionnement, Cooper, 2005) &andnde en oxygendQ) d’un filtre
vertical :

DO =DBQ

ultime

+ 457Ny, (1. 1)

On peut aussi calculer la Demande Totale en Oxy@@me®, Sadowski, 2007) en remplagant
la DBOyiime par 1aDCO dans la formule (I. 1). Cooper (2005) a calcuké laleurs deO
pour les principaux systemes de massifs filtrdhtgilise la notion deDBOs dans la formule
(I. 1). Nous choisissons de prendre la valeuDd,ime, qui représente la totalité de la
fraction biodégradable de XCO. On a (Gillot et Choubert, 2010) :

DBQ, = % DBO,ime (. 2)

Le tableau 1.4 permet de donner un ordre de grande®O en fonction du systeme et du
dimensionnement. On note que pour les systemesreoat a la fois des filtres horizontaux
et verticaux, 1aDO est essentiellement lié au filtre vertical. Enegffpar leur conception, la
DO spécifique aux filtres horizontaux reste faible rzgoport a celle des filtres verticaux.

8 Elle représente la fraction biodégradable da@D.

23



Tableau 1.4 DO a posterioripour divers systemes de massifs filtrants (addgt€ooper

2005).
. _Dimensionnemel DO DO ramenée a
sowce  fT houraton. 19 'EH
J (mZEHl) (gOZ-m-z-j-l) (gOZ-EH-l.j-l)
Lil:/\rll::nite 2 F\?° premiére

nération + 2 1 211 78 2 154,7

(1990), Cooper geneFerl(c))n 3 60a 119 8 a 154,

(1999)

Ciupa (1995, 1 FV premiére

1996) génération + 1 FH 103 8.1 83,4
Cooper et al. .
(1996, 1997, ° Fg/nzrrz?(';re 0,6 86 & 107 51,6 4 64,2
2001) g
Weedon (20011 FV ,de,degmerr 21 42 853 88.2 31113
2003) génération
Cooper et .
Tidal FI 2 4 112
Cooper (2003) 3 « Tidal Flow » 5 5 D
Molle et al. 2 FV systeme 1
(2005) francais 2,3 338 70,5
Murphy et 1 FV sature, ] 74 ]

Cooper (2011) aération forcée

Le produit entre la valeur de dimensionnement &Qa(calculé dans la derniére colonne du
tableau 1.4, et de dimensiga,.EH™.j™") donne la demande en oxygéne par EH. Celle-ciegard
le méme ordre de grandeur pour tous les systermespsur le systeme francais qui traite des
ERU brutes, qui sont plus fortement chargées. eméiroit existe par conséquent entrB@

et le dimensionnement des filtres verticaux, cemantre l'intérét d’'une étude fine de leurs

apports en oxygene.

I. 3. 3. 2. Transferts d’oxygéne dans les massii#tfants verticaux

Kadlec et Wallace (2009) ont listé les trois pnratix phénomeénes de ré-oxygénation passive
des massifs filtrants :

o Transferts directs depuis I'atmosphére par congrdcdt diffusion,
o Transferts par le biais de la végétation,

o0 Apports liés a 'oxygénation des ERU.

°FV : Filtre Vertical.
Y FH : Filtre Horizontal.

1 valeur deDTO, calculée sur la base deD&€O.
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* Atmospheére

Figure 1.9 : Oxygene et massifs filtrants verticaux

La figure 1.9 résume les processus lies a I'oxygeme massifs filtrants verticaux. La
concentration en oxygéene des ERU est considérd@egigle, car dans I'hypothése ou elle
serait a saturation (de I'ordre 8emg/La 20°C, ce qui n'est jamais le cas, Sadowski, 2007),
les flux convectifs entrants lors des bachées esaraiégligeables par rapport a la demande en
oxygeéene de l'effluent a traiter. La végétationyavers les tiges et la rhizosphére, ne semble
pas avoir un impact significatif (Brix, 1997), eout cas sur les massifs filtrants verticaux.
L’essentiel de la ré-oxygénation est donc realigé ges phénomenes denvection et de
diffusion via I'interface entre I'atmosphere etphase gazeusedes filtres. Ces deux derniers
phénomenes sont dépendants des conditions d'expdoitdes filtres (alimentation en eau
usée), par la charge hydrauligue journaliére dulge des bachées d’alimentation (Foratet
al. 2009a et 2009b).

L’estimation des transferts d’'oxygéne dans legefiltverticaux peut se faire a I'aide de calculs
stoechiométriques (Cooper, 2005), par le suivi dassterts gazeux dans des pilotes (tracages
gazeux en milieu poreux -Tyrollet al, 2010 ; Boumansour et Vasel, 1998), par le sudg d
concentrations en entrée et sortie dans le cabidéiires (Gillot et al, 2005), ou par des
mesures directes dans le milieu poreux (Wanko, 200&kovic, 2009 ; Turkow et Fuchs,
2010). De maniere complémentaire a ces approclaesnddélisation a l'aide d’outils
mécanistes permet, en plus de la déterminatiorfldesune meilleure compréhension des
phénomenes interdépendants liés a la ré-oxygénadgisfiltres verticaux. Cette approche, qui
a été choisie au cours de la these d’Adrien Wank@nko, 2005), a évolué vers une
modélisation diphasique (concept développé au papag 1.4.2.2) au cours de la these de
Nicolas Forquet (Forquet, 2009) en s’appuyant ssiitlavaux de Schwager et Boller (1997)
et de Binning (1994).

I. 3. 4. Biofilm et répartition bactérienne dans massifs filtrants verticaux

Dans les procédés a cultures fixées, la biomassgomeable de la biodégradation des
composants de la pollution de l'effluent se coneengssentiellement dans une phase
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spécifiqgue du milieu appelée biofilm. En massifgdnts verticaux, la répartition du biofilm
n'est pas homogéne sur la profondeur (Tiettal, 2007), et de sa maitrise dépend le bon
fonctionnement des filtres.

Le biofilm est essentiellement composé d’eau, d'pslyméres issus de la croissance
bactérienne, et de micro-organismes. Un ensemblphdaomenes de natures physique et
biologique sont a l'origine de la formation et destructure du biofilm (Lazarova et Manem,
1995) : parmi ceux-ci on trouve les contraintes anégues liées a I'écoulement de l'eau, la
composition de l'effluent, et le type de micro-angames qui s’y développe. De nhombreux
parametres permettent de caractériser le biofilazdkova et Manem, 1995) : des parametres
physiques, 1&DCO et le COT*, les concentrations en éléments spécifiques (pample les
exo-polymeres), et les indicateurs d’activité baetée.

La variation du volume poral occupé par le biofil@pend notamment en grande partie de
I'activité métabolique bactérienne qui se scindelemx processus distincts : (1) I'anabolisme,
qui est le processus endothermique de synthésdadedl directe, et (2) le catabolisme qui
produit I'énergie nécessaire a I'anabolisme. Loestpuprésence de substrat est insuffisante,
les réserves cellulaires sont utilisées (phénordenespiration endogene).

La présence d’oxygene dans le filtre est un facteflmencant la croissance bactérienne et
donc, indirectement, I'évolution du biofilm. Ce faar fait d’ailleurs partie du protocole de
diagnostic (état du filtre du point de vue du cdinga) développé par Rolland (2009) pour les
filtres & sable drainés en assainissement nonctiblle

12COT : Carbone Organique Total.
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I. 3. 5. Conclusion partielle

L'étude bibliographique des phénomenes liés a laddgradation en massifs filtrants
verticaux permet de dresser trois conclusions fabes justifiant ce travail.

Premiérement, les dégradations aérobies d&Qeet de I'azote ammoniacal sont les objectifs
principaux des massifs filtrants verticaux. Il yua intérét a optimiser I'oxygénation des
massifs filtrants verticaux en vue de favorisermiaéralisation des matieres organiques
carbonées et azotées présentes dans les ERU.

Deuxiemement, la compétition existant entre lesssemces hétérotrophe et autotrophe vis-a-
vis de I'oxygene est un argument justifiant I'étuiitee des transferts d’oxygene dans les
massifs filtrants verticaux.

Troisiemement, le dimensionnement des massifarilsr verticaux est étroitement lié a leur
capacité a fournir de l'oxygéne aux populations téxdennes aérobies. L'étude des
phénomenes de ré-oxygénation ainsi que leur intert#ance vis-a-vis de la consommation
présente donc un intérét majeur.

La littérature traitant de I'oxygénation des massitrants verticaux est assez peu fournie, et
utilise le plus souvent des méthodes expérimentalasmodélisation mécaniste, qui fait
I'objet du prochain paragraphe est un outil com@gtaire applicable a ce probleme.
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I. 4. Modélisation mécaniste des massifs filtramsrticaux

I. 4. 1. Modélisation et systemes environnementaux

Le guide USEPA (Gabeet al., 2009) donne une définition tout a fait générale lale
modélisation. Il s’agit d'une simplification de la réalité qui est construite pour améliorer la
connaissance de certaines caractéristiques d’'tamgphysique, biologique, économique ou
social ».

Ce guide décrit les principales étapes de I'évoiutd’un outil de simulation :

o0 Le développement du modele : il comprendsfgcification du modeleliée au
contexte et aux besoins exprimés par les utilisateet laconceptualisation des
phénomenes a modéliser. Ensuite intervienfiotaulation mathématique, qu’elle
soit déterministe ou stochastique, et la créatiomddéle numériquequi sera ensuite
implémenté.

o L’évaluation du modele : cette étape comprend/dsfication et la validation du
modele (par rapport a des données expérimentalgisjes d’analyses de sensibilité
des parameétres.

o L'utilisation du modele : il s’agit ici ddester des scénarigset didentifier les
limitations du modéele liées soit a I'étape de conceptualisation, soitétape de
spécification du modele.

Gaberet al. (2009) décrit la modélisation comme un procesarmmpnent, car les modéles
créés seront toujours limités, que ce soit a caleséeur implémentation, des hypothéses
inhérentes a leur construction, ou plus généraleshemanque de connaissance. De plus, les
avancees scientifigues ne permettront jamais dstiwore un modele tenant compte de tous
les aspects d’'une réalité. De ce point de vueilifation de résultats quantitatifs issus d’'un
modele doit s’accompagner de I'estimation des ircees.

Dans notre cas, la modélisation sert moins a peedds décisions opérationnelles qu’a tester
des hypothéses conceptuelles et avoir une meilleonmaissance des couplages entre les
multiples processus ayant lieu dans des systenmegleres.

Comme nous l'avons vu précédemment (1.1.3.2), le8 Aédiées au traitement sont le siege
d'un grand nombre de phénomenes physiques, chisiictebiologiques interdépendants.
C’est notamment pour cette raison que leur moddaisast longtemps restée cantonnée aux
approches dites dehoites noires» pour lesquelles les phénomenes ayant lieu niepsmn
considérés en détail, mais sont pris en compte tamsglobalité. Il s’agit d’établir des
fonctions de transfert entre les concentrationsitdde et de sortie des ZHA, a l'aide de
données expérimentales.

Une autre approche de modélisation consiste ardéoathématiquement les phénomenes liés
aux ZHA, sous forme de bilans de grandeurs physiqumnservatives : c’estapproche
mécaniste qui fait I'objet de ce chapitre. Les données expéntales sont ici nécessaires
pour la validation du modéle.
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I. 4. 2. Application aux massifs filtrants verticau

Les recherches portant sur la modélisation (au $mmge du terme) des zones humides
naturelles et artificielles, dont font partie lesssifs filtrants verticaux, se sont largement
accrues ces dernieres années (figure 1.10). Mémé siombre de publications reste
relativement faible, ce travail s’inscrit dans wnthine porteur de la recherche sur les ZHA.

Nous proposons de structurer la suite de ce paragran décrivant les quatre principaux
modules dedescription mécanistedes ZHA (Langergraber, 2011 ; Langergrakeeral,
2009a) s’appliquant aux massifs filtrant verticaux

0 Modélisation des écoulements,
0 Modélisation du transport des solutés,
o Modélisation de la biochimie,

0 Modélisation de la végétation.
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Figure 1.10 : Occurrences (via « ISI Web of Knovwged») des publications sur la
modélisation des ZHA (Langergraber, 2011).

I.4. 2. 1. Modélisation des écoulements

Les massifs filtrants verticaux sont des milieuxrgqux partiellement saturés, et leur
modélisation nécessite une conception diphasiqgeeamt en compte l'air et I'eau pour
I'évaluation des écoulements se produisant endeu. Ceux-ci sont d’autant plus difficiles a
modéliser que le mode d’exploitation des filtresticaux est varié et fortement transitoire.
Par ailleurs, Langergrabet al. (2002) mettent en évidence le fort impact de gedieie sur
les résultats globaux de la modélisation des nwfilifants verticaux.
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L’approche mécaniste la plus courante pour la nisatn des écoulements en milieux non
saturés est I'équation de Richards (1931).

06 0 oh
E:E{K(B)(Eﬂﬂ (I. 3)

Ou 0 est la teneur en ealf, la conductivité hydrauliqueh la pression de l'ealg ett les
coordonnées spatiale (direction verticale) et tenelpm

Cette équation est un bilan de masse d’eau audsemassif filtrant utilisant des relations
paramétriques empiriques (relation de Darcy-Budkémy). Le modele (I. 3) est dit

monophasique car il correspond a I'écriture du d®lan en eau, en supposant que l'air
n'oppose pas de résistance a son écoulement (Endeamobilité infinie de I'air).

Certains modeles utilisent un double bilan de m§sser I'eau et I'air) permettant d’évaluer
limpact du déplacement d’air. La modélisation dipigue pour I'étude des filtres verticaux
dédiés au traitement des ERU est assez peu répagtdaigotre connaissance, il existe trois
communications sur le sujet, antérieures a ce itraitas’agit de Schwager et Boller (1997),
Forquetet al. (2009a et 2009b)

Schwager et Boller (1997) ont utilisé un modele hdgique préexistant (MOFAT,
Kaluarachchi, 1991) pour évaluer les écoulemenis étansport dans les phases liquide et
gazeuse d'un filtre vertical. Ne disposant pas @elute simulant les réactions biochimiques
dans le filtre, ils n'ont pu donner une descriptmmplete des transferts d’oxygéne au sein
d’un filtre colonisé et des interactions avec laissance bactérienne.

Forquetet al. (2009a et 2009b) et Forquet (2009) décrivent unlgteodiphasique pour les
écoulements dans les filtres verticaux s’appuyantes travaux de Binning (1994), avec une
attention spéciale prétée a la détermination demnpetres déterminants du modéle ainsi qu’a
la gestion des conditions aux limites permettantegigoduire de maniere générale leur mode
d’alimentation. Ces travaux constituent la bas@rmsent mémoire.

I. 4. 2. 2. Modélisation du transport de solutés
L’équation décrivant le transport (hors phénometiadsorption) en milieu poreux s’écrit :

o, D(qc)- O(ep0c)+r =0 (I. 4)
61t 2 3 4

La variation temporelle de la concentratmd’'un composant dans la phase de tedgterme
1) est déterminée par fleix convectif q de la phase (terme 2), l8gx diffusifs etdispersifs
(terme 3), et 'ensemble désrmes puits-sourcegassemblés dans le terme 4 de I'équation

(I. 4).

Le phénomene d’adsorption s’inscrit essentiellentglamis un processus physico-chimique de
traitement des eaux usées (il entraine notammefitddon du phosphore), et ne sera pas
décrit dans ce travail qui se concentre sur lep@mné&nes biologiques aérobies (traitement de
la matiere organique et nitrification de I'azoteraoniacal). Cependant, il est avéré que le
transport de l'azote ammoniacal est influencé par plhénomene dont la description
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s’apparente a l'adsorption (voir notamment Ouyah@l, 2011). Nous discuterons dans le
chapitre IV de I'impact de cette simplification lderéalité.

Le terme 4 de I'équation (I. 4) décrit les termestpsources pour chacun des composants
transportés dans la phase liquide. Ces termes peudee issus de transformations
biochimiques ou d’éventuels apports extérieurs dlieum Dans le cadre d’'une premiére
approximation pour le cas des massifs filtrantsies@ux, nous considérons que les termes
puits-sources ne sont issus que de l'activité lgigloe aérobie et des échanges interphases.

I. 4. 2. 3. Modélisation de la biologie

Dans l'état actuel de la recherche, peu de chobtfrent & nous pour la modélisation
meécaniste de la biologie des massifs filtrants. hesléles disponibles restent trés simples au
regard de la complexité des interactions décriteges les différents substrats, les différents
types de biomasse et leur métabolisme, que cel@od# la description de leurs composants ou
des réactions biologiques en elles-mémes.

Le modeéle le plus évolué est CWM1 (Constructed ®vetl Model 1) développé par
Langergrabeet al. (2008). A la maniére des modeles ASM (Activateddg§e Model, Henze

et al, 2000), il utilise des fonctions de Monod (1942)mettant de prendre en compte l'effet
des conditions variables au sein du filtre sumplexessus biologiques. CWML1 s’apparente au
modele ASM1 dans la description des processus digqples, et les valeurs par défaut des
parameétres cinétiques sont la plupart du tempssrégis quels (Langergraber et Sinek
2005, Langergrabeet al, 2008). On trouvera dans le paragraphe 11.3.2 description
détaillée de la modélisation des réactions bioafires aerobies au sein des massifs filtrants
verticaux.

Le modele CWM1 comprentl7 processus €16 parametres. Il y a un vrai besoin d’adapter
les valeurs de ces paramétres cinétiques et stoeétniques aux spécificités des cultures
fixées au sens large (et plus précisément des fndisants verticaux). Dans cette optique,
des techniques « respirométriques » ont été emgdoyar Andreottolaet al. (2007), et
Morvannouet al. (2011).

Notons enfin 'émergence ces dernieres anneées, ldad®maine des cultures fixées, de
modeles dits «individu-centrés » (Lardast al, 2011) qui présentent de nouvelles
opportunités comparativement aux modéles ASM.

l. 4. 2. 4. Modélisation de la végétation
La végétation a un impact sur le fonctionnement deB\ dédiées au traitement, et
notamment sur les massifs filtrants verticaux. leaggaber (2011) liste les phénomeénes liés a
la végétation qui doivent étre pris en compte damsmodéle complet dédié aux massifs
filtrants verticaux. Il s’agit de :

o linfluence de la végétation sur les écoulementedtilan massique en eau dans le
filtre,
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o0 la consommation en matiéres azotées et phosphpagda végétation. On note a ce
sujet que ces composants de 'ERU ne sont que tain@ment fixés dans la
végétation et sont relachés au moment de la mda @égradation de la végétation,
dans le cas ou elle n’est pas faucardée et exthaifitre.

I. 4. 3. Synthése et présentation de |'outil deusartion

A T'heure actuelle, on trouve six modéles qui peuvétre utilisés pour simuler le
fonctionnement des massifs filtrants verticaux @engraber, 2011) :

o HYDRUS (Sejnaet al, 2011) couplé & CW2D (Langergraber et &iek, 2005) ou
CWM1 (Langergrabeet al, 2008),

o0 ReTraSo CodeBright (Ojedat al, 2008) qui a été couplé a CWM1 (Lloresisal,
2010, 2011a et 2011b),

o0 Schwager et Boller (1997),

o Wankoet al.(2006),

o0 MIN3P (Maieret al, 2009 ; Mayer 2002),
o FITOVERT (Giraldiet al, 2010).

Leurs caractéristiques principales sont rassembiiées le tableau 1.5. Globalement, le
modele le plus complet a ce jour est HYDRUS co@p@VM1. C’est le seul a pouvoir tenir
compte des effets de la végétation.

L’essentiel des modeéles disponibles utilise I'émmatle Richards pour les écoulements non-
saturés. Nous nous appuyons sur les travaux deu€(g009) et adoptons une conception
diphasique pour les écoulements. Nous ne décripassles phénoménes d’adsorption car
nous restreignons la modélisation aux processusdipies. L’ensemble des modeles utilise
CWM1 ou une structure similaire pour la descriptil@s processus biologiques. De la méme
facon, nous choisissons d’appliquer CWM1 dans sricion aux processus aeérobies.
Concernant la modélisation du biofilm, nous noust@anons, comme la majorité des
modeles, a une description simple ne permettantdpasimuler I'impact de la croissance
bactérienne sur I'hydraulique. Seul FITOVERT (Giiadt al, 2010) et le modéle de Wanko
et al. (2006) permettent une telle description.

Le modele s’approchant le plus du travail présestéRetrasoCodeBright, mais il n’a jusqu’a
présent été appliqué qu’aux massifs filtrants toriaux (écoulement saturé). La majorité des
modeles disponibles ne permettent pas une quatiific complete des phénomenes de
transport dans la phase gazeuse et se contentéévaleation des phénomenes dispersifs. La
synthese bibliographique a mis en évidence quedigsel de la ré-oxygénation des filtres
verticaux était conditionné par les échanges vighlese gazeuse. Ainsi, afin d’affiner I'étude
des transferts d’oxygéne au sein des filtres \aukic nous proposons un outil permettant a la
fois une quantification fine des apports d'oxyg@ae la phase gazeuse des filtres, mais aussi
la modélisation de leur modes représentatifs ditation.
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Tableau 1.5 : Caractéristiques des principaux mexiglappliquant aux massifs filtrants

11%

verticaux.
ModélgHYDRUS/| Retraso- | Wankoet al | MIN3P | FITOVERT|Schwager §
CWM1 CodeBrightf  (2006) Boller
(1997)
Caractéristiquep
Ecoulements : Milieu variablement saturé
Mise en équatignRichards| Diphasique Richards Diphasiqu
Transpor'F dgns Convectif-Dispersif
phase liquide
Adsorption/
_ Oul Oul NON Oul NON NON
Désorption
Transport dans| _. .| Convectif- . . Convectif-
Dispersif . . Dispersif : .
phase gazeusg Dispersif Dispersif
Biochimie Cw2D/ inéti inéti
CWM1 Cinétiques d NON Cinetiques NON
CWML1 Monod de Monod
Biofilm . Biomasse
Biomasse non
transportee, . _|Evolution dé
, transportée .
Biomasse non couplage couplage la porosité ¢
transportée, pas de| hydraulique[ NON h dr;uligue de la
couplage hydrauligug (modification y . q. conductivité
, (modificatior .
de I'espace ) hydraulique
oral) de I'espace
P poral)
Vegétation Eva!oo-' NON
transpiratiof
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I. 4. 5. Conclusion partielle

Cette partie de la synthése bibliographique a erd¥établir les trois points suivants
clarifiant les choix de modélisation engagés paraeail.

Premiérement, la modélisation mécaniste est unl qutécieux pour améliorer la
compréhension des massifs filtrants verticaux. Birdypas encore atteint le stade opérationnel
lui permettant de produire des outils fiables deatisionnement (Langergraber, 2010), la
discipline est en plein essor.

Deuxiemement, aucun modeéle actuel n’est capableprédadre en compte de maniere
exhaustive I'ensemble des processus interdépendgats lieu dans les massifs filtrants. Ces
processus sont :

o les écoulements diphasiques,
0 le transport multi-composant,
o la biochimie,

o [leffet de la végétation.

Dans l'optique d’une meilleure description des mméanes liés aux transferts d’oxygene au
sein des massifs filtrants verticaux, un modelecaldement et de transport diphasiques
couplé a un modeéle biochimigue est proposé. La tisadi®n diphasique améliore la
compréhension des massifs filtrants verticaux raaigmente la complexité du modéle. Le
modéle biochimique le plus abouti & I'heure actieBt CWM1 (Langergrabet al, 2008), il

sera adopté dans sa restriction aux phénomeneed@gant dans les milieux aérobies.

La mise en équation et la résolution numeériqueedmadeéle est I'objet du chapitre 1.
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[I. M ODELISATION DES MASSIFS FILTRANTS VERTICAUX

Ce chapitre détaille les étapes de constructiom dhwodele numérique adapté aux filtres
verticaux. La mise en équation des écoulementaidtathsport diphasiques, permettant de
répondre aux problématiques mises en évidence ldapgemier chapitre, est abordée. Les
discrétisations spatiale et temporelle, en vue téiob une solution approchée des principales
variables liees au fonctionnement du filtre, serensuite traitées. Apres une étape de
vérification du codage, la description de la valioia du modéle par comparaison qualitative a
des résultats expérimentaux conclura le chapitre.

Le modele choisi est monodimensionnel (directiortic@e), et donc soumis a I'hypothése
que les transferts massiques transversaux danBlties verticaux sont négligeables par
rapport aux transferts axiaux. Cette hypothéseyestuadoptée (Langergraber et Sirek,
2005), n’est pas restrictive dans le cas de lalsition des filtres verticaux a I'échelle du
pilote de laboratoire. Sur les filtres a taille Iléela distribution de Il'effluent n’est pas
completement homogene et un moment est nécessaine que le « flaquage » ne débute
(Forquetet al, 2011).

l Kchanges massiques Sable Eau Air

< Réactions biochimiques ” Kchanges interphases

Figure 11.1 : Modélisation monodimensionnelle dfiltre vertical.

La figure 11.1 décrit la modélisation monodimengietie d’un filtre vertical et les principaux
processus pris en compte :

0 Modélisation des écoulements et du transport dighes,
0 Modélisation des échanges interphases pour I'oxgigén

0 Modélisation des cinétiques biochimiques des na&#ifants.
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II. 1. Modele d’écoulements diphasiques dans ldBds verticaux

II.1. 1. Mise en éguation

Les équations gouvernant les écoulements diphasispiet reprises de Forquet (2009), lui-
méme citant Binning (1994).

Il s’agit d’écrire un bilan de masse dans le filiaur chaque phase(eau ou air) :

Aw.S,) , 1(p,0q,) = F* (1. 1)

ot

Ou S, est la saturation de la phase ¢ (m®.m®) est la porositép, (kg.m>) est la masse
volumique de la phase q, (m®.s?) est le flux volumétrique pour la phaseetF* (kg.m>.s)
est un terme puits-source pour la phase

Pour le flux volumétrique, la relation de Darcy galisée aux écoulements multiphasiques
est utilisée :

_kk,

q, = (Op, - £,9) (Il. 2)

a

Ouk (mP) est le tenseur de perméabilité intrinséque awéniaat k., (-) est la perméabilité du
matériau relativement a la phaseu, (kg.m'.s?) etp, (Pa) sont respectivement la viscosité
dynamique et la pression de la phasetg (m.s?) I'accélération gravitationnelle (définissant
la direction et le sens de I'axe de référeice

La pression capillairb; (m) est définie par :
h=h, —h, (II. 3)
Ou h, et h, sont respectivement les pressions de l'air et'@bu) exprimées en metres de

colonne d’eau h, =ﬁ, a désignant I'eau ou l'air.

w

La relation de van Genuchten (1980) est habituetanutilisée pour déterminer I'évolution
de la pression capillaire en fonction de la terezueau :

6rw=‘9w¥5wrl_y+49wr (1. 4)
i+ (ash )| "

On rappelle queéd, = ¢85, est la relation liant la tenedy d’un fluide o et sa saturatio§,. Gys

est la teneur en eau a saturatiég, la teneur en eau résiduelle, & (m?) et n (-) des
parameétres de forme.
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La perméabilité relative du matériau par rapparthaque phase est définie grace aux relations
de Mualem (1973) :

K, = 9;[1— (1—49;’"‘)’“]2 (Il. 5)
k,=@1-6)a-g'"f" (Il. 6)
Ou 6, :Mest la teneur en eau réduite(-) un parametre définissant la tortuosité du

matériau, eim=1-1/n.

La mise en équation monodimensionnelle des deuati&mns couplées pour I'écoulement de
I'eau et I'air est écrite a partir de I'équatioidimensionnelle (11. 1) :

96, , g GO0, _ 0 krw(ﬁw)k(am _ j _
3t +st¢ p az( m p 1/|=0 (eau) (. 7)

et

— \pOa aha agw _i kra(gw)k aha _ pa - H
lp-6.) h, ot o az(’oa U, (az pOWD o @ (-8)

On note que dans 'équation (Il. 6), le bilan dessgaest modifié (Binning, 1994) pour tenir
compte d'un phénoméne de stockage, fonction dectevék temporelle de la pression de
l'eau. Le paramétre lié & ce terme &, (stockage spécifiquemi’). Ce terme permet
d’assurer la validité de I'équation dans des camalit d’écoulement a saturation en eau. Dans
le cas d’'un écoulement non saturé, ce terme efigaalgle devant la dérivée temporelle de la
teneur en eau.

Pour tenir compte de I'effet de la compressibitigé|air sur sa masse volumigpg (kg.n>),
la relation suivante est adoptée :

pa = Poa(1+h,/h,) (1. 9)

OU poa (kg.m°) est la densité de I'air & la pression de réféeége(m), et b (M) la pression de
I'air.

[l. 1. 2. Parameétres du modele

Le tableau Il.1 ne contient que les paramétremsagues au modeéle d’écoulement dans des
conditions thermodynamiques usuelles (systemeeasoth a20°C et pression atmosphérique
du niveau de la mer.). On trouvera dans le parhgrdh6 les paramétres du modéle
d’écoulement spécifiques au sable choisi pourgeences numériques : les parametres de
van Genuchtenag et n), le facteur de tortuositér)( la porosité §), les teneurs en eau

résiduelle et a saturatiofi etbys), et la conductivité intrinsequ&)(
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Tableau Il.1 : Parameétres du modeéle d’écoulement.

Nom Unité Valeur
Viscosité dynamique de I'eaus; kg.m*.s* 1.10°

Viscosité dynamique de I'aif, kg.m’.s? 1,82.10°

Densité de l'air a pression atmosphériqug,: kg.m® 1,2

Densité de I'eaup,, kg.m® 1000

Pression atmosphérique de référenas : m 10,1325
Accélération gravitationnelleg m.s? 9,81
Stockage spécifiqueS, m* 1.10%

[l. 1. 3. Conditions aux limites

Afin de permettre une description réaliste de lleikption par bachées des filtres verticaux,
potentiellement avec « flaquage », il est nécessddr mettre en place des conditions aux
limites variables en fonction du temps. Le modwulclant les écoulements fait varier les

conditions aux limites en pression ou en flux p@au et I'air afin d’assurer la description du

front de percolation (voir le paragraphe IV.1.1.d¢, I'alimentation, et du « flaquage ». Le

détail des conditions aux limites est disponiblesdgorquet (2009).

Il. 1. 4. Impact de la conception diphasique paumbdélisation des filtres verticaux

Cette partie a fait I'objet d’'une communicationlertors de la 19" conférence internationale
« IWA on Wetland Systems for Water Pollution Cohtr@n Octobre 2010 & Venise.

L'intérét de la conception diphasique pour la déieation quantitative du transport de
'oxygéne au sein des filtres verticaux a déja éténtionné au paragraphe 1.4.2.1. Les
résultats du modele hydraulique de Foraetadl. (2009a et 2009b) sont maintenant comparés
a ceux obtenus avec HYDRUS 1D (Septaal, 2009) qui utilise I'équation de Richards.
HYDRUS 1D est un logiciel libre qui fait référendans le domaine de la simulation des
massifs filtrants.

La simulation ayant servi a faire la comparaisoncedle d'un filtre vertical alimenté par
bachées. L'alimentation dur80 set engendre un « flaguage » temporaire a la surdac
filtre. Tous les parameétres relatifs a I’hydrauggont identiques pour les deux modéles.

Afin de vérifier le modéle de Forquet al. (2009a et 2009b), et d’évaluer qualitativement
impact de la conception diphasique, nous repriesenla teneur en eau et la vitesse de I'eau
a la limite supérieure du filtre dans trois confiions :

0 cas 1 : calculs réalisés avec HYDRUS 1D,
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0 cas 2: calculs issus du modele diphasique de Ebequal. (2009a et 2009b) pour
lequel on a arbitrairement choisi une perméabilékative trés forte de la phase
gazeuse dans le milielay),

0 cas 3: calculs issus du modéle diphasique de Ebejual. (2009a et 2009b), en
utilisant des valeurs réalistes de perméabilitagiase gazeuse dans le filtre.

Les figures 11.2 et 1.3 montrent que les cas 2 elonnent sensiblement les mémes résultats,
gue ce soit pour les calculs de teneur en eau ouitelese de I'eau. HYDRUS 1D (cas 1)
utilise une seule équation pour déterminer I'hygraimique dans le filtre au cours d’'une
bachée. Cette equation (équation de Richards)smonel a un bilan de masse pour la phase
liquide. Le cas 2 utilise un double bilan massiqoer les phases liquide et gazeuse. Le fait
d’élever arbitrairement la perméabilité relative ldgophase gazeuse dans le milieu poreux a
pour effet d’augmenter sa mobilité, jusqu'a ce aquedte phase n’ait plus d'effet sur
I'écoulement de la phase liquide. On vérifie aiftsypothese permettant d’utiliser I'équation
de Richards en milieu non-sature.

Le cas 3 (modéle diphasique de Forqettal, 2009a et 2009b) permet d’évaluer
gualitativement I'impact de la phase gazeuse swydfaulique au sein du filtre. La figure 1.2
montre que la teneur en eau a la limite supérieurdiltre pendant le « flaquage 300
premieres secondes) est inférieure a la teneuugasian (prédiction des cas 1 et 2). Ceci est
dd a la présence d’air piegé dans le milieu poygendant le « flaquage ». On remarque que
la durée du « flaquage » est plus longue dansde3cque dans les cas 1 et 2. L'air piégé
réduit la vitesse d'infiltration de I'eau (figur&3), ce qui a pour conséquence d’augmenter la
durée du « flaquage ».

Ainsi, le modele diphasique permet une meilleurscdption des écoulements dans le cas
particulier de I'alimentation avec « flaguage »ntdon sait qu'’ils sont déterminants pour les
transferts d’oxygene au sein du filtre. Notons glans le cas d'une alimentation sans
« flaquage », I'hypothese de Richards s’applique gfésence de l'air n’influe pas sur
I'écoulement de I'eau), et le modéle diphasiqueatgvsuperflu pour le calcul des flux d’eau
(mais reste nécessaire pour quantifier les fluxrJd’@ous remarquons aussi que cette
amélioration des connaissances sur les écoulem@misompagne d’'une augmentation de la
complexité du modéle : afin d’avoir une descriptiéaliste des écoulements, il est nécessaire
de résoudre une double equation.
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Figure 11.2 : Teneur en eau dans la partie supéridurfiltre en fonction temps.
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Figure 11.3 : Vitesse de la phase liquide dansadip supérieure du filtre en fonction temps.
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II. 2. Modele de transport diphasique multi-compoga

Il. 2. 1. Mise en éguation

Le transport en milieu poreux est essentiellemégi par des phénomenes convectifs,
diffusifs et dispersifs. Le phénoméne d’adsorptitast pas pris en compte.

II. 2. 1. 1 Modélisation des phénomeéenes de dispessi hydrodynamique et de
diffusion

Deux phénomenes physiques ayant une écriture matiggra similaire participent au
phénoméne global ddiffusivité effective d’un soluté en milieu poreux, qui est globalement
une pondération de la valeur de diffusivité dansfluide libre. Il s’agit de ladispersion
hydrodynamique, et de ladiffusion. La dispersion hydrodynamique est liée a trois
phénoménes ayant lieu dans le milieu poreux (Riéelclet Simiinek, 2010): (1)
I’hétérogénéité de la taille des pores, (2) lagddhce de chemin hydraulique et le mélange
entre les pores, et (3) les différences de vitadsechelle du pore. Le transport par diffusion
est le mouvement du soluté en réponse a une différespatiale de concentration. Ce
phénomene est décrit par la loi de Fick, ici éa@as le cas monodimensionnel :

ac

J=-Do (I1. 10)

OuJ est le flux diffusif,D le coefficient de diffusion, at la concentration du soluté dans le
fluide.

On trouve dans la bibliographie (Lefebvre, 2003)smurs modeles permettant d’évaluer le
coefficient dediffusivité effective en milieu poreux en fonction de sa valeur danBuiee
libre (Do, exprimé enm2.8%), de la saturation du fluide dans le milieu poré&y, de la
porosité ¢), ainsi que d’'un coefficient adimensionnel deuosité ¢r,).

Le modele choisi est une fonction linéaireSje

Deff,a = TT,a@aDO,a = gaDa (“ 11)

II. 2. 1. 1 Mise en équation générale

Pour une espéece chimique transportée a la fois ltsms et I'air, on écrit le bilan de masse
suivant pour chaque phage

00,6 W,

% +0(p0,q,w,)-0(0,6,D,0w, ) = S (Il. 12)
Les notations sont définies en 11.1¥.(kg.nm>.s?) est un terme puits-source lié aux échanges
interphases et aux éventuelles réactions ayanthes la phase. w, est la fraction massique
de I'espéce chimique dans la phas®, est le tenseur de diffusivité effective.
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En s'intéressant aux concentratiokg.(m®) dans les phases données parF o, w,, on peut
écrire :

dod,c,
ot

Avec les hypothéses suivantes:

+0{a,¢,)-0(6,0,0¢,) =5 (I1. 13)

0 I'eau estincompressible,
o I'écoulement est isotherme,

o p,tw,>w,[p,.

[l. 2. 2. Parameétres du modele

Le tableau 11.2 résume les parametres du modeteadsport et leurs valeurs. Le coefficient
de diffusion de I'oxygéne dans I'air, qui est lallseomposant du modele transporté dans la
phase gazeuse du milieu poreux, est corrigé péaateur de tortuosité{;) de0,1 La valeur

de diffusion des composants dissous est considédépendante du composant, et corrigée
par un facteur de tortuositér(,) de0,66

Les coefficients de tortuosité, qui déterminentvaddeur de diffusivité effective de I'oxygene
dans le filtre, sont des parameétres sensibles didelaaqui décrivent un grand nombre de
phénoménes (voir paragraphe 11.2.1.1). lls doivétie calés dans I'hypothése d'une
utilisation quantitative du modéle.

Tableau I1.2 : Parametres du modele de transpofelpvee, 2003).

Nom Unité Valeur
Coefficient de diffusion I'oxygene a I'air libre sl 2 10°
DO,a
Facteur de tortuosité pour l'aits 5 - 0,1
Coefficient de diffusion des solutés dans I'eau )
nt.s* 1,389.10
DO,W
Facteur de tortuosité pour I'eatr;y - 0,66

[l. 2. 3. Conditions aux limites

II. 2. 3. 1. Conditions a la limite supérieure duiftre

De la méme facon que pour le modele hydrauliguectanditions a la limite supérieure du

filtre pour le modéle de transport sont variabl@isant les conditions d’exploitation. En effet

les conditions aux limites doivent permettre dendre en compte les variations hydrauliques
a la surface du filtre.
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La condition aux limites la mieux adaptée est cddeCauchy (Radcliffe et Simek, 2010)
pour ce type de problémes est la condition mixte de

{rwcw(x,t)+ D,dc, (x.t) = g, (x.t), O(xt) 0T, x]0.T] (1. 14)

r.c,(xt)+D,0c,(x,t)h = g,(x.t), O(x,t)0r, x]o,T]

En appelant, la surface extérieure entrante du filtiela durée considérée, atetw les
indices associés respectivement a l'air et I'eau.rg) est un couple de valeur fixéesun
vecteur unitaire sortant du domainey,(gs) un couple de fonctions définies sk, et
dépendantes du temps.

II. 2. 3. 2. Conditions a la limite inférieure du fltre
Ces conditions sont constantes tout au long dédade. Nous avons :

{ca(x,t) =c,,, 0(xt)0r,, x]0T]

D, ¢, (xt)=0,0(x,t)0r,, x]0,T] (Il. 15)

En appelani’, la surface extérieure sortante du filffda durée considérée, les indicest
w correspondant respectivement a l'air et 'eaug,¢ta valeur de concentration d’oxygéene
dans l'air a la limite.

Le systeme (Il. 15) traduit le fait que le bas ditref est en contact permanent avec
'atmosphére, ce qui implique que I'on impose upadition aux limites de Dirichlet pour la
phase gazeuse, et un flux diffusif nul pour la phieguide. Les flux massiques sortants sont
purement convectifs en ce qui concerne la phasalkq

[I. 3. Mise en équation des termes puits-source

Il. 3. 1. Terme d’échanges interphases d’oxygenseaudu filtre

L’oxygene est a la fois présent sous formes digseugazeuse au sein du filtre. A I'équilibre
thermodynamique, on peut utiliser la relation= Hc,,, H étant la constante adimensionnelle

de Henry.

Mais lors de phénoménes transitoires, il est paéfér(Binning, 1994) d'utiliser la relation
suivante définissant les termes puits-sourcesli@échanges interphases :

{Sa(t) = -K,.8,(c. ~Ha,)
s"(t)=K,.6,(c, - Hc,)

wa~a

(II. 16)

Kwa (S1) est un taux de transfert interphase qui caraetéla rapidité du phénoméne
d’échange interphase. Les valeurdtlet deK,,; sont rassemblées dans le tableau 11.3
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Tableau I1.3 : paramétres du modéle d’échange ingsg de I'oxygéne.

Nom Unité Valeur
Constante de HenryH - 31,45
Taux de transfert interphas&ya st 6. 10°

Il. 3. 2. Termes puits-sources liés a I'activit&tgaienne

[I. 3. 2. 1. Composants du modéle et fractionnement

CWML1 (Langergrabeet al, 2008) est un modele qui décrit la majorité descessus de
dégradation biologique que I'on trouve dans lesgif@adiltrants au sens large du terme. Afin
d’étudier la biodégradation dans les massifs filsaverticaux, ce modéle est réduit aux
phénomenes aérobies dans I'hypothése ou, danssgaré@as, les réactions biologiques qui
ont lieu en milieu anaérobie sont négligeables.

En ce sens, nous définissons le fractionnement oad@re organique dans le systeme (figure
I1.4), exprimée e CO:

0 Substrat carboné: il est décomposé en substraentemt biodégradable ou
particulaire (notés'®) et rapidement biodégradable ou soluble (18)éPour I'étude
concernant les filtres de deuxieme étage, 'hymehest que la charge polluante en
entrée du filtre ne contient pas ®e. Le Xs présent dans le systeme sera uniquement
lié au processus de mort bactérienne.

0 Biomasse : elle est considérée comme présenteemiqt dans le biofilm attaché au
support granulaire. Elle est immobile. Elle compréamdiomasse autotrophe (notée
Xa) et hétérotrophe (notég,).

Le fractionnement de la matiere azotée dans l&sysest représenté dans la figure 11.4. Seul
'azote ammoniacal (not8y) fait partie de ce fractionnement, dans le cadsaeddescription
simplifiée du processus de nitrification.

Dans le but de limiter les composants transpontémddele, le fractionnement ne comprend
pas de composants inertes (carbonés ou azotés)ilams de masse se feront uniquement sur
la DCO soluble et l'ammonium.

Le modele proposé a six composants en comptangdéme (notéSp), qui est présent a la
fois dans les phases aqueuse et gazeuse. Le tdbkgoermet de rassembler tous les
composants du modeéle en rappelant les phases diesgjile appartiennent. A la maniére de
Langergraber et Sitmek (2005), la biomasse n'interagit pas avec I'é&@ment dans le sens
ou son développement ne modifie pas I'espace p@al.considére cependant que les
réactions biologiques ont lieu dans la phase liguid

13 Dans la suite du mémoire, on adoptera la notatiBm ou «X » a la fois pour la dénomination du composant
et pour sa concentration erg/L
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Tableau 1.4 : Composants du modéle.

Phase Eau air -

Composant
Oxygéne So X X
Matiere organique soluble  Ss X
Matiére organique particulaireXs X
Ammonium SN X
Bactéries hétérotrophes XH Non transportées
Bactéries autotrophes Xa Non transportées
Matiére organique Maticre azotée
(DCO) !
v | R Amn;onium
N
Substrat Biomasse
v I v ¥ : v
Rapidement biodégradable Lentement biodégradable Bactéries autotrophes Bactéries hétérotrophes
Ss (particulaire et colloidal) X, Xy
XS

Figure 1.4 : Fractionnement des matieres organejuezotée au sein du systeme

II. 3. 2. 2. Matrice stoechiométrique et cinétiquede réaction

Le modele choisi, issu de CWML1 (Langergrakeéral, 2008), comprend quatre réactions
biologiques principales qui seront détaillées danparagraphe :

o [I'hydrolyse,

o la croissance aérobie des bactéries hétérotroptiesant le carbone rapidement
biodégradable,

o la croissance aérobie des bactéries autotropHesnti'azote ammoniacal,
o lalyse des bactéries hétérotrophes et autotrophes.

Le schéma conceptuel général de description deodébradation aérobie qui a été utilisé
pour la mise en équation est représenté dansueefig5.
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saydoomD $ap IIUDSSI0L)

L

Lyse des autotrophes

Figure 11.5 : Schéma conceptuel de la biodégrada@robie en massifs filtrants verticaux
(adapté de CWM1, Langregrakedral, 2008).

Le modele utilise la structure de Monod (1942) pdécrire les cinétiques de croissance
bactérienne et ainsi la consommation de substraistements. La structure prend en compte
deux parametres :

« M (™ : le taux de croissance bactérienne maximal,
« K (mg.I") la constante de demi-saturation.
Ces deux paramétres permettent de défifiing.I*.s?) la vitesse de réaction sous la forme :

S
K+§S

v=MX (II. 17)

Ou X est la concentration bactérienr€.est le parametre définissant la concentration en
dessous de laquelle la vitesse de réaction egébren raison du manque du compo&ann
parle de limitation de la réaction.

La matrice stoechiométrique, les taux de réactibmesvaleurs des parametres du modele
biologique sont rassemblés dans les tableauxili& et I1.7.

Hydrolyse externe

Cette réaction enzymatique est modélisée commeatsformation de 1DCO lentement
biodégradableXs) enDCO rapidement biodégradabl8sf avec un rendement d®0% Une
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fraction vy d’azote ammoniacal incorporé dans la biomassecegtroduite dans le systeme,
ce qui s'apparente au phénoméne d’ammonificati@sg@ge de I'azote contenu dans la
matiére organique sous forme d’'ions ammonium).

L’hydrolyse externe n’est pas directement dépereddstla concentration en oxygene, mais
du rapport en concentration entre RCO lentement biodégradable et la biomasse
hétérotrophe (constante de demi-saturaligh La vitesse maximale est fixée par le produit
de la concentration en biomasse hétérotroph&gtle taux de réaction maximal de

I'hydrolyse.

Croissance aérobie de la biomasse hétérotrophe

Cette réaction est modélisée comme la transformatélaDCO rapidement biodégradable
(Ss) en biomasse hétérotrophey) en milieu aérobie. Le rendement de croissancéx@st
Y = 63%. Une fractiorvy d’azote ammoniacal est incorporée dans la biomasse

La vitesse de réaction est dépendante des corglitfexygénation (via la concentrati&d)

du milieu (constante de demi-saturati€py), de la concentration en substrat biodégradable
(Ss, constante de demi-saturatidft), et de la concentration en azote ammonia&al (
constante de demi-saturatiiR).

La vitesse est ainsi fixée par le produit de lacemtration en biomasse hétérotrophe et du
taux de croissance des bactéries hétérotrophes gafiune relation de type Monod.

Croissance aérobie de la biomasse autotrophe

Cette réaction est modélisée comme la transformatie I'azote ammoniacalS() en
biomasse autotrophX{) en milieu aérobie. Le rendement de croissancexésa Yy = 24%.

La vitesse de réaction est dépendante des corglitfexygénation (via la concentrati&)
du milieu (constante de demi-saturatkos), et de la concentration en azote ammoniggal (
constante de demi-saturatiip).

La vitesse maximale est fixée par le produit dedacentration en biomasse autotrophe et du
taux de croissance des bactéries autotrophes.

Lyse bactérienne

Cette réaction est respectivement modélisée comanérahsformation de la biomasse
hétérotrophe et autotrophX{ ou Xa) en une fraction (trés majoritairg) et |, de DCO
lentement biodégradable et une fractipnou fa de DCO rapidement biodégradable. La
fraction résiduelle composée d’inertes n’est passicierée dans le systeme afin de ne pas
surcharger le modele de transport.

Que ce soit pour les bactéries hétérotrophes airaphes, la lyse est décrite par une réaction
d'ordre 1, de coefficients respectivemdsy et Bn. Ce coefficient est indépendant des

a7



conditions extérieures. La description de la désavise bactérienne fait appel au concept de
mort-régénération (figure 11.5), développé dansddre d’ASM1 par Henzet al. (1987).

Tableau 11.5 : Matrice staechiométrique.

Composant Oxygéne DCO DCO N-NH;, Bactéries | Bactéries
rapidement| lentement autotropheghétérotrophgs

biodégradablgiodégradable

Processus So Ss Xs SN Xa XH

Hydrolyse 1 -1 OHy

Croissance

aérobie de

X & partir di 1-17% 1M "UH 1

Ss

Croissance

aérobie de

X, & partir d 1-4.57' -oa-1/Yp 1

SN

Lyse de X fu Iy -1

Lyse de % fa A -1

Tableau 11.6 : Vitesses de réaction des processusatiéle.

Processus Vitesse de réaction

XS

XH
Hydrolyse Ky Xy X7
K

X, & X
Croissance aérobie d&; a partir M. X S Sq Sy
deSs " S FKon NS+ Ke N Sy K
Croissance aérobie d&, a partir M X S Sy
deSy M S Ko LSy K,
Lyse deX Bn Xy
Lyse deXa B, X,
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Les termes puits-sourcessont donnés pour chaque composant de concentGtaans la
phase liquide par la formule :

06,c

5 =Gk (I1. 14)
J

Ou k; est le taux de la réactigns; le coefficient steechiométrique du composapbur la

réactionj, etd,, la teneur en eau dans le filtre.

Les parametres cinétiques et stoechiométriguesemdsds dans le tableau 1.7, sont pour la
majorité repris de Langergraber et Simek (2005). Les valeurs des paramétres dont la
référence est Henzet al. (2000) sont celles appliquées aux modeéles de bautgées
(ASM1). Le taux de lyse bactérienri®; a fait I'objet du calage de la concentration
bactérienne par rapport aux expériences de Tetal. (2007). Ce calage est détaillé au
paragraphe 1V.2.2. La valeur obtenue est infériedee 80 % a la valeur utilisée par
Langergraber et Sitimek (2005), elle-méme reprise de Herral.(2000).

Tableau I1.7 : Parametres du modéle biologique.

Paramétres cinétiques et

L Référence
stcechiométriques20°C

Bactéries hétérotrophes My=6j" Langergraber et Siamek (2005)
By = 0,089 j* -
Kon = 0,2 mgyo.I™ Langergraber et Siimek (2005)
Kc =2 mgcol™ Langergraber et Siamek (2005)
Ky = 0,05 mg.I™ Langergraber et Siimek (2005)
Yy =0,63 Henzeet al. (2000)
oy = 0,0252 Langergraber et Siamek (2005)
fy = 0,05 Langergraber et Siamek (2005)
Ky=3j* Henzeet al. (2000)
Kx=0,1 Langergraber (2007a)
opy = 0,01 Langergraber et Siamek (2005)
ly=1,=0,85 Langergraber et Siamek (2005)
Bactéries autotrophes Ma=1j? Henzeet al.(2000)
B.=0,15]" Henzeet al. (2000)
Koa=1 mgy.I™? Langergraber et Siimek (2005)
Ka=0,5 mg.I" Langergraber (2007a)
Ya=0,24 Henzeet al. (2000)
va=0,07 Langergraber et Siamek (2005)
fa=0,0685 Langergraber et Siamek (2005)
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Il. 4. Résolution numérique du modéle de transport

Il. 4. 1. Discrétisation spatiale

La formulation du schéma numérique utilisé pououélse les équations de transport est tirée
d’Aizinger et al. (2001). Il s'agit de la méthode LDG (Local Discombus Galerkin). Le
choix de cette méthode est essentiellement liéaitugfi'elle permette de reconstruire les
fronts de transport tres raides (fronts convectitdgamment présents dans la phase gazeuse)
qui font partie de la physique du fonctionnemers filees verticaux. L'autre avantage décisif
de cette méthode est le traitement du terme difflispersif, qui se fait sans séparation
d’opérateurs (Carrayroet al, 2004).

La méthode approxime efficacement des phénoménestratesport quelle que soit
limportance relative des termes convectifs etudifs.

Il. 4. 1. 1. Notations
Soit Q le domaine spatial d’étude de dimensibnet{¢,},., une partition non dégénérée de
Q, en prenanh le diamétre maximal du maillage. Siit} I'ensemble des faces intérieures
des éléments finis du maillage,{8Q} I'ensemble des faces extérieures des élémenssdini
maillage. Pour tout0{I',} on définitn,, un vecteur unitaire sortant, et pour toufi{oQ},

on définitn,, , un vecteur unitaire sortant.

={x00Q,q.n,, <0}

t:{xDGQ,q.naQ 20}
2 ={yOr,.an, <0}
your (YO, 0N 2 0}

I_in
I_OU
r,
r

Pourqg représentant le flux convectif.

Soit H'(B)I'espace des fonctions continues et dérivablesidéfisurB O &, et :

W, ={p@, 0P (B).BOS)
Ou R(B) est 'ensemble des polyndmes de degré inférieuégal ar sur BO¢g,. W est
'espace des approximations discontinues@ur

Pour wOW. et x[(00Q, c'est-a-dire a la discontinuité du maillage, sbles valeurs gauches
et droites dew :

{W(x) =lim_ (w(x+sn,,))

w(x)=lim_ . (w(x +sn,,))
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Par suite, la notion de valeur amont@éIW, s’écrit :

qD B q;j if gng 20

vy~ +
qBj if gng <0

Soit W la valeur moyenne de la fonction a la discontiuit

W +w
2

w=

Soient les produits vectoriels :

(CE)y) - o ) - o

(@e)-@e)=lae (@e)-(@a)=|as

: Lo . . . . of
Dans la suite du mémoire, et pour des raisons atéaties ecritures, la notatleg}[r = f, est

adoptée pour chaque fonctibdépendant du temps

1. 4. 1. 2. La méthode LDG
Présentation de la méthode

Cette méthode est une évolution de la méthode RKoga Discontinuous Galerkin (RKDG)
ayant pour but de résoudre les équations paratesligan-linéaires. La méthode RKDG a été
concgue a l'origine pour résoudre les équations thglgues non-linéaires du type :

¢ +0.g(c)=0 (1. 19)

L’idée de la méthode LDG est de réecrire le prolelgrarabolique sous une forme de premier
ordre dégénéré, et ensuite utiliser la méthode RWD@ sa discrétisation.

Forme faible

L’équation de transport en milieu poreux non-sat{iké13) est réécrite sans termes puits-
sources sous la forme :

@+D.(cq+6’z)=0

ot

Z+0c=0 (1l. 20)

z=DZ
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Soient les approximation€ OW, , et (Z,Z)D((Wr)d)z, respectivement de, zet Z. En

choisissant les fonctions tesf, TH'(B), et (v,,7,)0(H*(B)) , et en intégrant suB O, , on
obtient :

Z.v.), —(CBi,D.va)B +({chvin,) =0 (I1. 21)

Dans le cas monodimensionnel, le systeme (ll. 8X¥sume a la double équation scalaire du
systeme (Il. 22) : on cherche les approximati@isW,, et ZOW,, respectivement de et

2. En choisissant les fonctions tesf JH*(B), etv, JH*(B), et en intégrant suB &, , on
obtient :

—,wajB -(Cq+6z,0w,), + (CDq,W;)y + ({HZ},W(;)V =0

(2o, ), - (0w, +()), =0

o

(Il. 22)

Plusieurs choix existent pour traiter les termesreeraccolades de I'équation (Il. 22),
correspondant aux flux numériques diffusifs auxitia® de I'élémentB (c'est-a-dire a la
discontinuité) :
- Aizingeret al. (2001) indiquent la valeur moyenne a la discorhlté;tsoit{c} =C, et
{z}=2,

- Cockburn et Shu (2001) proposda} =C~ et{z}=2z".

La premiere possibilité impose de choisir des diomas aux limites a la fois en concentration
et en flux en amont et en aval du filtre, ce qaiineal adapté au probléme des filtres verticaux.
Ainsi, la deuxieme possibilité est adoptée. Laigasties conditions aux limites adaptée a
cette possibilité est décrite au paragraphe 134.1.

II. 4. 1. 3. Application

La discrétisation des équations de transport peaulet I'air sans terme puits-source est
identique. Aucune distinction entre les phasestti&ét® dans ce paragraphe.
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Notations

La discrétisation spatiale a été réalisée pouasensonodimensionnel, en utilisant la base des
polyndmes de Legendre d’ordre 1 sur chaque élérﬁgm[xj_l,xj]ljgh, jD[l...,N] , et
UxUB;

Cs, ()= CO(i)Ry, (x)+cﬂj)ﬂaj(zx‘xj—1/zJ

i AX
z. (\)=20(j)P,, (x)+z1(j)p, | 22122
B, J 0B J 1B, AX

Avec O O[1,...,N] :
f%:Ax ie P(x)=1

r X=X._

lepl(z A>]< 1’zjdx—o ie R(x)=x
[ pef X%z | gz BX
. ! AX ), 3

Ainsi, les approximation& et Z sont complétement déterminées respectivement gzar |
vecteursCOQ, C1, etZ0, Z1 tels que :

co(1) c1(1)
co=| ci=|
Co(N) C1(N)
z0(1) z1(1)
z0=| z1=|
Z0o(N) Z1(N)

Les vecteursCO et Z0 donnent la valeur moyenne sur chaque élément distaétisation
(comme le montre la figure 11.6), c'est-a-dire papximation des fonctions continueset z

Les vecteursAg.Cl et Ai.Zl donnent la pente de chaque élément linéaire desdtisations
X X

CetZ
Onaen conséquence@th[L..., N —1] :

{c%m):cdj+g—cﬂj+ﬂ c(x,)=co(j)+caj)

z*(x,)=z0(j +1)-za(j +1) Z"(x,)=2z0(j)+z1(j)
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cog)
- |- — —-n——n
xgxl/lex.iﬁxz xj_Ixj-I/ij xjrv_z xN_] xN

Xnezz  Nplpe

Figure 1.6 : Discrétisation spatiale discontinue.

Discrétisation
Nous déterminons maintenant les formules permelgacidage des équations du systéme (.
22). Nous vérifions quéP, ,R)0(H*(B)f . En prenant tour & tow, et P, comme fonction

test, nous écrivons pour la deuxieme équation dtesye (Il. 22),0j D[l..., N] :

oP
- o] -
0X * C}%‘BJ B, 0

4.1,
D ij ZR, —ijcT+ CR, , =0

D[, ZRe -, C
(Il. 23)

En développant la discrétisation deet C dans la base de Legendre, et en utilisant les
propriétés d’'intégration de ces polynédmes, on abtie

20(j) =2 ((c}x,.) -{c}x,) (1. 24)

De la méme facon, pour la premiére équation dwesyst(ll. 22), et pou'yD[],..., N] , hous
écrivons :

qC™P

08

P,
&), €y, +8 )], CRs, -], (qC+e(j)Z)_aoXB, . +kHZ}PoB,. L,, =0

Bj

(Il. 25)

oP
AN, R, +a0)], 08, - (a0 ai)2) 2 o, | ez | =0

Soit ;

C0,(1)= g (i +1)- fu(1)+{ez}(xj)—{ez}(xj_l)]-%cou) (1. 26)

e (i) = =a—[2(acalj) + 6(i)z0(i)) - (5 +1)- fu(J)—{ez}(x,»)—{ez}(xj_l)]—%m(j)

6(j )ax
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Ouf, est le vecteur des valeurs de flux massique amontiscontinuités (de tailld+1) :

L)=ac )
f,(1)=ac(x,..)

(N +1)=qCx,)

Gestion des conditions aux limites

Dans le cas de la discrétisation spatiale LDG sil reécessaire de geérer les conditions aux
limites séparément pour les termes convectif éslifde I'équation (voir figure 11.7).

Concernant lderme convectif le vecteur des flux massiques amont aux discoiéis )
permet d’utiliser une condition de Dirichlet (cotioln en concentration constante) en proches
limites extérieures du domaine discrétisé. Siue st rentrant du point de vue du domaine,
la concentration choisie est la condition aux l@sit

Pour leterme diffusif, qui est scindé en deux équations dans le sys(@m22), il faut
déterminer une concentration a la limite amont daoon de Dirichlet pour la deuxieme
équation du systeme Il. 22), et une condition e thval (qui correspond la aussi a une
condition de Dirichlet pour la premiére équationsysteme IlI. 22).

On note que, globalement, ces conditions aux Isnieiennent & une condition mixte de
Cauchy telle qu’écrite au paragraphe 11.2.3.1.

Condition — \' . | Condition
amont : ‘,/;. , . aval : C
Con ]l = — - ~ e
(C=C| IR ENJN
n—{-m —m— - ——m
x0x1ax1x3,ex2 .)(Zi_ij.zfzxj xN_Z xN_I xN

Xy 3z Xngz

Figure 1.7 : Gestion des flux numériques diffusifs

La condition aval de Dirichlet pour la deuxiéme &pn du systeme (ll. 22) est différente
pour I'eau et pour l'air (systeme Il. 15) :

o Pour I'eau, il s'agit d’'une valeur nulle, c'estiaedZ,"(x, )= 0.
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o Pour l'air, en considérant que le bas du filtre est contact avec I'atmospheéere

(condition en concentration constante), la conditen flux est ramenée a une
condition de Dirichlet par la formule :

+ = Cav ~ C+(XN—1)
2, (xy) = Do A (1. 27)

Le tableau 1.8 donne les conditions aux limitesafisfaire pour décrire le fonctionnement des
filtres verticaux.

Tableau 11.8 : Gestion des conditions aux limitearmle terme diffusif.

Conditions aux Alimentation Alimentation et| « flaquage » Apres le
limites supérieurep (sans ou avant| « flaquage » seul « flaquage »
pour le terme « flaquage »)
diffusif
Face Air Dirichlet
inférieure d
filtre Eau Diffusion nulle
Face Air Diffusion nulle Dirichlet
supérieur Dirichlet
du filtre | Eau Dirichlet Diffusion nulld

Il. 4. 2. Discrétisation temporelle

Il. 4. 2. 1. La méthode RKAITP

La discrétisation temporelle des problemes conterges fronts trés raides ou des
discontinuités, par des méthodes traditionnellesRdege-Kutta (RK), peut mener a des
solutions approchées contenant des oscillationsnddiveau type de méthodes basées sur le
schéma RK a été créé spécifiquement pour ces pnelsle RKAIIP (Cockburnet al. 1989,

cité par Aizingeret al, 2001). Il s’agit d'un schéma RK auquel on adjaint processus de
limitation de pente spatiale afin de réduire legmiménes oscillatoires (fortes fréquences
spatiales). Nous proposons une description de caithode a l'ordre 2 du probléme
monodimensionnel semi-discret suivant :

y'(t) = L, (y(t).t) (1. 28)
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Soit le schéma RK, écrit & I'ordre 2, pouifl N” :

y(0) — yn—l,

Yo =yt o (v e (I1. 29)
n-1 (1)

yn :g%) +% Lh (y(l),tn_l +At)

yOW, est développé dans la base des polyndome de Legélp)grsur chaque maill&8 ¢, .
Ona:

1 pour p=q
IK —{

4 710 pour p#q (Il 30)
Soit la fonction :
~ si |a|<MAX?
m(q,...,%):{q % . (Il. 32)
m(a,...,a,) sinon

Ou M est un réel positif lié a la dérivée d’ordre 2 ldesolution, etm la fonction
«minmod » :

sminla| si signla)=...=signa )=s
m(ai,...,an)={ _| | (1. 32)
0 sinon
PourvW, etB; U¢g,,ona:
)
Ve, :;Vj l, (1. 33)
Pour finir, on définit 'opérateuy” = AT (v )
ij(O) :Vj(O)’
0 _ ~
Vo= m(v]. Dv, @ =v, v —vj_l(o)), (I1. 34)
M o @O _y®
der)z Vi stViEEy J=1...k
0 sinon

L'opérateur AN agit sur les termes dérivés (a partir de l'ordjedé la discrétisation
discontinue dans la base de Legendre. La limitatepente est réglable a I'aide du parametre
M.
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On applique 'opérateuAll au schéma (ll. 29) pour obtenir la méthodeARK :
(1) projetery® dans la base de Legendre

(2) appliquer poun=1,... :

y(o) - yn—ll
y(1) =AM (yn—l +AtLh(yn_l,tn_l)), (1. 35)

n-1 ()
y" :/\I_I( y ;’y +%Lh(y(1),t“‘1 +At)}

II. 4. 2. 2. Choix du pas de temps

Les fronts tres raides se produisent dans les @cmults rapides, c'est-a-dire quand la
convection domine la diffusion. Pour identifier cesnditions d’écoulement, on utilise le
nombre adimensionnel de Pecl®g), qui est exprimé en fonction de la vitesse pogaie
milieu non-saturé (ici exprimé dans le cas monodsiannel) :

_ oAz
Pe=—"— (Il. 36)

Le termeq/f est la vitesse porale du fluiddz est le pas d’espace, Btle coefficient de
diffusivité effective. Deux types de conditions sailisées afin de déterminer le pas de
temps optimal pour le schéma a pas d’espace fixé.

La condition utilisant le nombre de Courant-Friets-Lewy CFL) pour les cas dominés par
le phénoméne de convectioRé> ) :1

At = CFLATZG, CFL=03 (II. 37)

Le CFL représente le rapport entre la vitesse numeérigait caractéristigue de la
discrétisation spatio-temporelle du problémeg#t la vitesse porale, qui est un argument
physique du modéle de transport. Cockburn et SB01(Pmontrent que la valeur optimale
pour le schéma e6t3.

La condition de Neumann pour les cas dominés paindaomeéne de diffusiorPe< )1

.Ye
At=>o (II. 38)

II. 4. 2. 3. Conditions initiales
La condition initiale dans le domaine est donnéda#ormule :

{cw(x,o):cw,o(x), x0Q

c,(x0)=c,,(x), OxOQ (1. 39)
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Il. 4. 3. Discrétisation des termes puits-source

Les termes puits-sources de I'équation de transmort discrétisés spatialement dans la base
des polynébmes de Legendre.

lls sont explicites, c’est-a-dire que leur valest prise au pas de temps précédent dans le
schéma RIIIP. La discrétisation spatiale des termes puits-ssuest limitée a I'ordre zéro,
pour simplifier I'intégration sur chaque élémentket@ simplification est justifiee par une
discrétisation spatiale fine par rapport a lagaili domaine (le pas spatial estsde0* m, et

le domaine est d@,5 n).

II. 5. Vérification du module de transport

La vérification du modele a été réalisée sur un das transport convectif-diffusif

monodimensionnel dans un milieu poreux saturé sefimi; dont la solution analytique est
connue (Mermoud, 2006). La comparaison au codagmpgoreux saturé fini) est valide tant
gue la masse qui sort du systeme est négligeable.

Les conditions aux limites sont :

c=1 (X,t)D r. X]O,t]
{— DOc=0 (xt)Or,, x]ot] (Il. 40)
c(x0)=0,x0Q (Il. 41)

Avec c (-) la concentration normalisée du composant danBiuide, D le coefficient de
diffusion, T’y ety les limites amont et aval du domaie

Le Peclet, ici exprimé en milieu saturé, est camsta cours de I'expérience (la vitesse du
fluide est constante), et varie entre 0,01 et 50.
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Figure 1.8 : Comparaison du modeéle par rappod solution analytiqueé?e=0,01
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Figure 1.9 : Comparaison du modéle par rappoa solution analytique?e=0,1

60



:.ql; 1 T T T
E Solution numérique
E Solution analytique
:
£ 09 . -
\
g : - . .
& 0
0 20 40 60 80 100
Profondeur (nombre de neeuds)
@
=
g
5 0.01 . . . .
=
Z 0
5
g
g 0.01F .
g
2
g 0.02F :
o
2
2003 ' ' ' '
E 0 20 40 60 80 100

Profondeur (nombre de neeuds)

Figure 11.10 : Comparaison du modele par rappdatsolution analytiqueRe=1
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Figure I1.11 : Comparaison du modele par rappdatsolution analytiqueRe=20
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Figure 11.12 : Comparaison du modeéle par rappdatsolution analytiqueRe=50

Les résultats, présentés sur les figures 1.8, 1.20, I.11, et 1.12, sont trés satisfaisants
pour les cas tres diffusifdPe< )lLes fronts fortement convectif$€> ) $ont reconstruits
sans oscillations, mais présentent de la diffusiomérique liée au processus de limitation de
pente.

Pour évaluer la distance entre les résultats nguesi et la solution analytique, nous
calculons la norme.,*, dont les valeurs sont rassemblées dans le tabl8aiia valeur des
normesL, est globalement faible. La valeur la plus éleveteobservée poure = 1, qui est
aussi la limite de changement de déterminationatude temps. Cela traduit une difficulté a
trouver un pas de temps optimal pour le schéma rnigogdans ce cas. On note cependant

gue le casPe = 1 est tres peu courant dans [lutilisation du moddéds, phénoménes
reconstruits étant soit tres convectifs, soit tiésisifs.

4 La normeL, est définie comme la racine carrée de la sommelésdomaine spatial, discrétisé Bmceuds)
des carrés des differences entre les solutions ytanas €., et numériques Chun :

= o Bl
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Tableau II. 9 : Valeur de la nornhe pour chaque valeur d&e

Pe NormelL; (-)
0,01 0,048093
0,1 0,025895
1 1,7945
20 0,79212
50 0,91519

[l. 6. Choix de modélisation

Il. 6. 1. Définition du filtre

Les simulations concernent un filtre vertical coerant une couche active d® cm
d’épaisseur, constituée de sable (diametre deaggcaimpris entr@.06 et4 mn) superposée

a une couche de gravier i@ cmd’épaisseur (diametre des grains compris eh&e8 mn),
assimilée a une couche de transition. Ce filtrerésenté en figure 11.13, correspond aux
réquisitions normatives présentées lors de la iiéfin du domaine d’'étude (paragraphe
1.2.2.5).

Couche active

wo 09

SN'E
1

_ '_:
o
o
N5

Drain

Figure 11.13 : Modéle de filtre vertical (Forquéf09).

Il. 6. 2. Détermination des parametres du sable

En plus des parametres généraux du modéle d’écentsmil faut déterminer maniere

expérimentale les parameétres dépendant du sabtev&@eurs sont généralement utilisées
comme valeurs de départ pour le calage mathématiggeparametres. Le tableau 11.10
rassemble les valeurs trouvées par Forquet (20883 t& cadre de la caractérisation d’'un
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sable utilisable pour la couche active des filtredicaux qui entrent dans le domaine de notre
étude.

Tableau 11.10 : Paramétres du modéle d’écoulengtiiques au sable (Forquet, 2009)

Nom Unité Valeur
Paramétre de van Genuchtea:  m* 3,705
Parametre de van Genuchten : - 3,371
Facteur de tortuositér: - 0,5
Porosité :¢ - 0,35
Teneur en eau a saturatiofi; - 0,3276
Teneur en eau résiduellé; - 0,02

Conductivité intrinséque du

- m2 3,3078.101
matériau k

Les paramétres de van Genuchitert les teneurs en eau résiduelle et a saturaton
déterminés a l'aide d'un dispositif appelé « samat . Le principe de ce systéeme est de
placer des échantillons de sable saturé en eauutanguve remplie de sable synthétique
garantissant un contact hydraulique. On réduit imguogressivement la pression de I'eau,
ce qui a pour conséquence de réduire la teneunerde I'échantillon. Une fois I'équilibre
hydrostatique atteint, chaque échantillon est pesé calculer sa teneur en eau. On obtient
ainsi une courbe de la form= f(h,), qui relie la teneur en e&ua la pression capilaite,

et pour laquelle on détermine les paramétres dadatits de van Genuchten. Sur la méme
courbe paramétrique, on a :

(II. 42)

La valeur de porosité est calculée a partir desltads expérimentaux de la densité des
particulesd, (-), etla densité apparente du sablé), par la formule suivante :

p=1-— (1. 43)
p
Pour déterminer la conductivité intrinséque(n?) du sable, un pilote permettant des
écoulements saturés a charge amont variable esrajément utilisé. La conductivité

intrinseque du milieu est le facteur constant gliercharge amont et débit suivant la formule
de Darcy (Darcy, 1856).

5 voir le paragraphe II. 1. 1.
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Il. 6. 3. Gestion des conditions aux limites

Le filtre est alimenté par sa surface supérieues. simulations concernant les écoulements au
sein du filtre sont réalisées pour la totalité dtref, mais les résultats de simulation du
transport diphasique sont représentés uniquememtlaa@one active. Nous considérons que
la surface du filtre, ainsi que la phase gazeuseladeouche intermédiaire, ont une
concentration en oxygéne constante et a saturftign,= 280 mg.1"). Les conditions aux
limites pour I'eau entrant dans le filtre seronfimiés pour chaque expérience.

[l. 7. Validation du modele

Nous avons procédé a une étape de calibration elatation qualitative du modele a l'aide
de données expérimentales produites par TuéK@@09).

Il. 7. 1. Description des expériences réaliséespakovi¢ (2009)

Les travaux de Turko¥i(2009) visent a améliorer la compréhension dessteats d’'oxygene
dans les filtres verticaux, par des moyens expériaux. A ce titre, ces travaux sont
complémentaires a la modélisation numérique du nynatdeme.

La conception et I'exploitation du pilote expérinen(décrits dans le tableau 1.11) se
rapproche de celle d’un lit d’infiltration-percaiat exploité sans période de repos. L'outil de
modélisation que nous développons peut donc s@yglia ce pilote expérimental.

Tableau I1.11 : Description de I'expérience menaeTurkovi (2009).

Dispositif expérimental ~ Configuration de I'alimetiten  Charge polluante appliquée

®=10cm

HHH Alimentation par bachées sans _
période de repos Concerg(r)atlon]leco :
Coucheactive | | Charge hydraulique mg.
: journaliere :690 mm} Concenggtlon ]?N'NH‘l -
Durée d’'une bachée?4 h M. . .
Ay Charge polluant journaliere :
_ ; Bachées avec « flaquage » 62 g
Drain Durée totale de I'expérience : 41 g.nf

Sable 0,06 - 2 mm 137 ]
Porosité 0,44
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A la fin de I'expérience, c'est-a-dire quand leofsl est considéré comme ayant atteint un
régime non stationnaire (car I'alimentation se fiit bachées) et périodidiedes mesures de
concentration d’oxygene gazeux en plusieurs paipsartis sur la profondeur de la colonne
sont réalisées au cours d'une bachée. L'interpoiatie ces valeurs de concentration et la
connaissance de la teneur en eau dans la colonmetpde déduire la masse totale d’oxygene
dans le filtre. En effet, comme nous I'avons vugienchapitre I, la masse d’oxygene dans la
phase liquide de la colonne est négligeable pgrara@ la masse d’oxygene présente dans la
phase gazeuse.

Il. 7. 3. Validation du modele

Le mode d’exploitation choisi par Turk@v{notamment la durée de la bachée et les fortes
charges hydrauliques) impligue un temps de caldul goint de vue de la modélisation
numérique) particulierement long pour obtenir ugim& bactérien périodique. De plus, nous
n'avons pas pu recueillir les données nécessaeemgitant de connaitre précisément les
parameétres hydrauliques du modele d’écoulement.sNowons donc décidé de comparer
gualitativement les profils d’oxygene expérimentgax rapport a des simulations de période
plus faible, et en adoptant des paramétres hydreesi d’'un sable similaire (tableau 11.10) a
celui employé par Turko®i(2009). La description de I'expérience numérigse detaillée
dans le tableau 11.12.

Tableau 11.12 : Description de I'expérience numeéeahoisie.

Dispositif expérimental ~ Configuration de l'alimetiten  Charge polluante appliquée

22112

.............. Alimentation par bachées sans
periode de repos

Charge hydraulique

Couche active Concentration en DCO :

: journaligre 500 mm} 150-mg.11
Charge hydraulique par Concentration ?n N-NH
35mg.l

bachée 83 mm

_J Durée d’une bachéeth Charge polluante journaliére :
Drain ,\ ) . 78 g.mzj'l
Béachées avec « flaquage » 24 g7

43 07!

Couche active :
Sable 0,06 - 4 mm
Porosité 0,35

Durée totale de I'expérience :
100 j

16 On suppose que I'état hydraulique et bactériela@®lonne expérimental est identique au débutletfiia de
la bachée. La durée de la bachée est donc la p&timde systéme non stationnaire.
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La figure 11.14 donne les résultats expérimentaomcernant la masse totale d’'oxygene dans
un filtre vertical colonisé (Turko¥iet Fuchs 2010), et la figure 11.15 les résultatmariques
obtenus dans des conditions similaires aux comgitexpérimentales.
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Figure 11.14 : Masse totale d’'oxygene dans la plygeeuse du filtre : résultats expérimentaux
(Turkovi¢ et Fuchs, 2010).
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Figure 11.15 : Masse totale d’oxygene dans la plggseeuse du filtre : résultats numeériques.
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Turkovi¢ et Fuchs (2010) ont décomposeé I'analyse des i@msmtle masse d’oxygene au sein
du filtre en quatre phases distinctes :

o Premiére phase, appeléghase d'infiltration » : elle commence au début de la
bachée avec l'alimentation du filtre en eaux uséefinit quand toute I'eau a pénétré
le filtre, c'est-a-dire en méme temps que le phé&mnde « flaquage ». Cette phase
peut elle-méme se décomposer en deux parties: bmene (1) une rapide
décroissance de la masse totale d’'oxygéne dailgdesiiivie de (2) une décroissance
linéaire et moins rapide.

o Deuxieme phase, appelépkase intermédiaire» : elle consiste en une augmentation
de la masse totale d’oxygéne dans le filtre dueftet conjoint d’une sortie de I'eau
par le fond du filtre ('espace poral ainsi libéest remplacé par de lair

atmosphérique, a saturation d'oxygene) et du phénemd’aspiration de I'eau
s’infiltrant.

o Troisieme phase, appelégkase de consommatiom : elle se produit et dure tant
gue la consommation bactérienne d'oxygéne excede memouvellement par
convection ou diffusion. On observe globalement déeroissance de la masse totale
d’oxygéne dans le filtre.

o Quatrieme phase, appeléphkase de ré-oxygénatiom : elle commence lorsque la
consommation d’'oxygéne liée a [lactivité bactérienest inférieure a la ré-
oxygénation par diffusion. On observe globalemem¢ augmentation de la masse
totale d’oxygéne dans le filtre, et ce vraisemtdaiént jusqu’a saturation dans le cas

expérimental (figure 11.14).

Les quatre phases mises en évidence expériment#lesoat reconstruites de maniere
convaincante par le modéle. Les résultats numesigpermettent donc de valider
gualitativement le modele.
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[1. 8. Conclusion

Ce chapitre a permis de détailler la conceptuabisathoisie en vue de construire un outil de
simulation capable de répondre aux problématiquesesnen évidence par la synthése
bibliographique (chapitre I). Une attention spézial été portée a I'étape de résolution
numérique du modéle de transport réactif, a laigesies conditions aux limites, et a la
vérification du schéma numérique utilisé.

Le modele de transport réactif comporte vingt-dpakametres, dont la majorité (dix-neuf)
concerne le modele biochimique. Langergraber (2602kté la sensibilité de CW2D, dont la
mise en équation est similaire a l'outil présennsd ce mémoire, et indique que les
parametres les plus sensibles sont ceux liés ageales écoulements. En dehors du calage
des écoulements, son modele est sensible aux paeamsaivants :

o0 les parameétres régissant le transport d’oxygen@s(d@tre cas, coefficients de
diffusivité effective dans I'eau et 'air et coefiient de transfert interphase),

o les rendements bactériens, et les coefficientgsiebactérienne.

Dans la suite du mémoire, un dispositif expérimledéalié a la détermination expérimentale
des parametres régissant le transport d’'oxygenerésenté (chapitre Ill). La sensibilité du

paramétre de lyse hétérotrophe sera étudiée daptsglie du calage du modéle (paragraphe
V.2).

Les résultats accessibles a I'outil numérique diymd, et I'évaluation des limitations de la
mise en équation seront enfin abordés (chapitre 1V)
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lll. ETUDE EXPERIMENTALE DES TRANSFERTS D’OXYGENE EN
MILIEU NON COLONISE @ APPLICATION A UN PILOTE DE FILTRE A
SABLE VERTICAL

[ll. 1. Objectifs

La synthése bibliographique a permis d’établir pontance des transferts d’oxygéne dans le
cadre de I'exploitation des massifs filtrants \@tix. Pourtant, I'étude expérimentale de ces
transferts dans le cas des massifs filtrants \&rtiest assez peu répandue dans la littérature.
Rolland et al. (2009) ont utilisé un analyseur de gaz de typaagbBr X am 7000 » afin de
mesurer les concentrations d’oxygene dans un pdetédiltre a sable pour I'assainissement
non collectif. L'analyseur est constitué d'une feetpompe et d’'une cellule de mesure
permettant de donner la concentration d’oxygena é&chantillon en quelques minutes. Les
mesures ont été réalisées a trois profondeursreiiffés et a tres faible résolution temporelle
(une fois par jour). Des mesures sur sites rédlgt@nmenées (Rolland, 2009) avec la méme
méthode. Cette méthode ne permet pas de faire deirese en continu, du fait de la
perturbation engendrée sur le filtre par ce captes invasif. En effet, le pompage modifie
les concentrations gazeuses localement.

Un autre type de systéme de mesure des concengatioxygéne est applicable aux pilotes
de filtres verticaux. Il s’agit de dispositifs aties utilisant un principe de fluorescence pour
mesurer la pression partielle d’'oxygene dans unemiliquide ou gazeux. Ces capteurs
permettent de suivre en continu I'oxygene gazeuxlissous (au choix), sont peu invasifs et
influent peu sur la grandeur mesurée. lls ont étisés par Turkow et Fuchs (2010) (voir le
paragraphe 11.7) sur un pilote de filtre colonieépar Wanko (2005) sur un pilote de filtre
d’infiltration-percolation non colonisé. Turkdvet Fuchs (2010) ont mesuré la concentration
d’'oxygéne dans un filtre colonisé (alimenté par effluent synthétique), a la fin d'une
expérience del37 jours. Les mesures portent sur une béachée, auactéastiques
d’alimentation tres spécifiques (alimentation aweftaquage », une fois par jour), et ne
permettent donc pas de mettre en évidence l'impauitres types d’alimentation sur les
transferts d’'oxygene. Wanko (2005) a travaillé suipilote non-colonisé, alimenté soit par de
'eau claire, soit de I'eau contenant du sulfitesdelium (composant chimique qui, dissous,
consomme l'oxygéne présent dans l'eau). La encle®,conditions d’alimentation sont
éloignées de la réalité de I'exploitation des nfaddirants verticaux : alimentation continue
ou discontinue, sans précision sur I'occurrenceliznomene de « flaquage ».

En vue d’enrichir les connaissances acquises patré&aux précédents, la présente étude
expérimentale vise a identifier les principaux piréenes liés au transport réactif d’'oxygene
en filtres verticaux, ainsi que d’observer l'infcee du phénoméne de « flaquage » sur les
transferts d’oxygene. La perspective plus lointasele calage du modele de transport réactif
décrit dans le chapitre II.
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[1l. 2. Matériel et méthodes

[1l. 2. 1. Description du dispositif expérimental

lll. 2. 1. 1. Le pilote expérimental

Le pilote, dont le schéma de principe est représsut la figure Ill.1, est constitué d’un filtre
vertical alimenté par I'eau contenue dans un batirdentation via une pompe commandée
par un simulateur de bachées. Elle permet de garantdébit constant pendant une période
donnée. Ce pilote correspond au dispositif utitiaéant les travaux de Forquet (figure 1l1.3,
Forquet, 2009).

Colomne
'BD'I‘t..iBI" Tali Bac : ¥ Chernin de
électrique d’alimentation % ¢ 3 FOXT » e
ek
fir
Sirulateur v L ;:.‘ A Mesire
de bchées i alimentati
Fompe rsid el imentation
P Y .:"],'1 : électrique
g A —— Point de

mesure

Balances
Théta-probes

Température

Y
Y

Centrale Centrale
AHLBORN CceanOptics

T

Figure IlI.1 : Dispositif expérimental de filtre fteeal alimenté par bachées (d’apres Forquet,
2009).

Le filtre est constitué d’'une couche de sable auante centimétres d’épaisseur (couche
active), et d’'une couche de gravier fin de dix oeatres d'épaisseur (drain). La colonne
(figure 111.2) est équipée d'orifices permettanindérer des capteurs dans le milieu poreux a
différentes profondeurs. Dans le but de caractégsecontinu les teneurs en eau en trois
points du filtre, des capteurs appefd3R (Frequency Domain Reflectometry, modele ML2x
de la marque Delta-t Devices) sont utilisés. Laceonitration en oxygene dans I'air ou lI'eau
est mesurée en continu pour quatre profondeursidel’de capteurs optiques de marque
OceanOptics(modeleFOXY). Les suivis massiques du bac d’alimentation,adeolonne, et

du bac de sortie de colonne sont assurés a I'admlthnces (modéle Combicsl de la marque
Sartorius).
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Figure II.2 : Schéma de la colonne et placemestadgteurs.

Figure 1.3 : Pilote expérimental (Forquet, 2009).

[ll. 2. 1. 2. Le support granulaire
Le sable choisi pour la couche active du filtreté éoisi en vue de son utilisation pour le

traitement secondaire par massifs filtrants vewtica(voir paragraphe 1.2.2.4). Ses
caractéristiques, issues de la courbe granulonuétrifigure 111.4), sont rassemblées dans le

tableau IIl.1.
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Figure 111.4 : Courbe granulométrique du sableisdilpour la couche active du filtre.

Tableau Ill.1 : Caractéristiques du sable de lachewactive du filtre.

. dio Cu Fines
Parametre
(mm) ) ()
Valeur 0,19 3,68 0,2 %

Le sable choisi a des caractéristiques qui corresgat a celles formulées par Liénartdal.
(2001), sauf pour ld;q, inférieur a la valeur minimale @25 mmpréconisée.

[1l. 2. 2. Description et étalonnage des capteurs

lll. 2. 2. 1. Mesure de la teneur en eau

Les Theta-Probes mesurent la fraction volumiquaw’'d@'un sol, par mesure de la variation
de permittivité diélectrique (par une méthode fiegielle). Les valeurs sont stockées dans
une centrale AHLBORN. Ces sondes ne requierentdfmdretien spécifique, mais un soin

tout particulier doit étre apporté a I'étalonnagent la procédure est détaillée en annexe II.

lll. 2. 2. 2. Mesure de la concentration en oxygendans les phases gazeuse et
aqueuse

Description du principe de mesure des FOXY

Les capteurs FOXY utilisent le principe d’extinctiale la fluorescence d’un complexe de
ruthénium en présence de dioxygéne pour en évidymession partielle dans un milieu. Le
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complexe de ruthénium, excité par une lumiere bi@eelongueur d’'onde d’envirord50
nm), est fixé dans un gel poreux positionné a I'exité de la sonde dont le corps est
métallique (figure II1.5).

La lumiére émise par le complexe de ruthénium éx@e longueur d’onde d’enviror@0
nm) est caractérisée en intensité a I'aide d’'un spew@tre numérique (figure II1.5 et 1l1.6).
Afin de garantir le bon fonctionnement de ce captidest nécessaire d’étalonner I'ensemble
de la chaine de mesure.

Figure I11.5 : Eléments du systéme FOXY.

Source lumineuse

Une premiere étape d’étalonnage est le réglaga deurce lumineuse constituée d’'une diode
électroluminescente (DEL) bleue (de longueur d’ofsl@ nn). Il s’agit ici de s’assurer que la
lumiére de la DEL entre de maniére parallele danBblre optique. Ceci est assuré par la
collimation d’'une lentille convergente placée er®EL et I'entrée de la fibre optique. La
DEL est placée au point focal de la lentille.

Spectrométre

Un spectrometre numérique est un dispositif optipelenettant de décomposer spatialement
la lumiere suivant les longueurs d’ondes la comppsassocié a une matrice CCD (Charge-
Coupled Device) permettant de quantifier 'ampléudssociée a chaque longueur d’onde.
C'est un systéme assez fiable, mais sujet & derdggéérives liees a I'environnement
(changement de température, petits chocs). Polonéer ce systeme, une lampe Mercure-
Argon, dont les fréquences des raies caractérestigont précisément connues, a été utilisée.
L’étalonnage consiste en la réaffectation des le=lICCD aux longueurs d’ondes générées
par la lampe Mercure-Argon.
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Sondes

Concernant I'étalonnage des sondes, un banc aoisfitin tube de plexiglas alimenté par des
bombonnes d'azote et d'oxygene a été utilisé (&gut.6). Il est concu afin d’obtenir
précisément trois valeurs de pression partielleodggeéne de I'air a température ambiante :

o 0 9%, obtenu en saturant le tube avec de I'azote,
0 21 %(concentration atmosphérique),

0 100 %obtenue en saturant le tube avec de I'oxygene.

Ceci permet de déterminer les valeurs caractéanssigli’étalonnage (| K1, et Ky, voir figure
I11.7) de chaque sonde.

Spectrométre

Sonde FOXY

Bombonne Bombonne
d’oxygéne d’azote

Figure II1.6 : Dispositif d’étalonnage des FOXY.
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Figure I11.7 : Etalonnage des FOXY.

La figure 111.8 montre l'interface utilisateur desndes FOXY. Apres étalonnage, le graphe
supérieur représente le spectre de la lumiére die sdes quatre sondes: la lumiere
d’excitation correspond au créneau de bd8€ jhm; 500 nnj, et la fluorescence du complexe

de ruthénium est le signal dont I'amplitude maxienest atteinte pour la longueur d’onde de
600 nm
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L’étalonnage effectué pour mesurer la concentrattmxygéene dans l'eau suit le méme
processus, mais seulement deux points de mesureatfisgs :

o0 concentration nulle, en plagant la sonde dans aluien concentrée de sulfite,

0 concentration a saturation (étalonnage réali2O°&€), en placant la sonde dans une
solution laissée a l'air libre pendant plusieuraras.

[ll. 2. 3. Protocole expérimental

lll. 2. 3. 1. Conditions hydrauliques

Dans l'optique d’'une premiere étape de comparamaalitative de la ré-oxygénation des
filtres verticaux alimentés avec et sans « flaguggdeux cas tests sont envisagés. Leurs
données hydrauliques sont rassemblées dans leatallé2. Dans ce tableau, les
caractéristiques journalieres d’alimentation samreées, mais seule la période d’une bachée

sera étudiée.

Tableau III.2 : Caractéristiques hydrauliques dgsdences 1 et 2.

Cas 1: Sans « flaquage » Cas 2: Avec « flaquage »

Charge hydraulique journaliéfe 224 mm 732 mm
Nombre de bachées par jour 4 4
Débit'® 2,78.10° m.s' 8,33.10° m.s'
Charge hydraulique par bachée 61 mm 183 mm
Temps d’alimentation par bachée 220 s 220 s
Durée totale de la bachée 6 h 6 h

Dans une deuxieme étape (tableau I11.3), une éfudditative de I'impact de I'alimentation
avec « flaguage » dans le cadre de plusieurs bddodsécutives a été menée. L'objectif est
de tester la ré-oxygénation dans un cas proche’aliendntation des massifs filtrants

verticaux.

" Exprimée en rhpar nf de filtre.

18 Exprimé en mpar nf de filtre et par seconde.
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Tableau III.3 : Caractéristiques hydrauliques dgsedences 3 et 4.

Cas 3: Sans « flaguage » Cas 4: Avec « flaquage »

Nombre de bachées 7 5
Débit 2,78.10 m.¢* 8,33.10 m.¢!
Charge hAydr:ilullque par 61 mm 83.3 mm
bachée
Temps d aAllmgntatlon par 220 s 100 s
bachée
Durée totale de la bachée 1h30 2h

L’état hydraulique au début des expériences anattei régime non permanent périodique
(voir chapitre 1V.1.1.1) : les teneurs en eau swotssantes en fonction de la profondeur du
filtre suivant le front de percolation.

I1l. 2. 3. 2. Eau d’alimentation

En vue d’identifier les phénomeénes de ré-oxygénadigant lieu dans la colonne, celle-ci est
alimentée avec une solution concentrée de suléitsodium NaeSG;).

L’équation bilan de la réaction du sulfite avecxigéne s’écrit :
2SQ° +0, - 2SQ* (. 1)

La quantité théorique pour effectuer une désoxyi@maotale est d&,88 mgde sulfite par
mg d’oxygéne. Le sulfite de sodium est introduit autear de?2 g.I* dans le bac
d’alimentation de la colonne. Cette masse permet die désoxygéner completement le bac.
La concentration restante de sulfite est d’enviteh g.I', en considérant que I'eau du bac
d’alimentation était initialement & saturation dygene dans I'eau (envirdhmg.I* 420°Cet

a une pression dé&.013 baJ. Afin d’'alimenter la colonne avec une eau a cot@ion
constante de sulfite, un bullage d’azote est miglace et le bac est recouvert.

Ainsi, le transport réactif d’'oxygéene dans la colersera observé. Les charges de sulfite par
bachée pour les quatre cas sont rassemblées diatddau 111.4. Les Demandes en Oxygene
(DO) équivalentes sont comparables aux charges querétvouve pour I'exploitation des
filtres verticaux (voir paragraphe 1V.2.1.2).
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Tableau Ill. 4 : Charges de sulfite par bachées.

Cas 1 Cas 2 Cas 3 Cas 4
Charge e_r21 sulfite 1159 347.7 115,9 157,7
(9.m")
DO équivalente
_2 14,7 44,1 14,7 20,0
(g.m")

I1l. 3. Résultats et discussion

Ce paragraphe a pour but d'identifier les phénomeéael’origine du transport réactif
d'oxygéne dans les filtres verticaux, en fonctiom chode d’alimentation. La synthese
bibliographique a permis d’établir que I'essentigl la ré-oxygénation de ces filtres était
réalisée par des flux convectifs et diffusifs dens phase gazeuse.

lll. 3. 1. Effets du phénomeéne de « flaguage »

Les figures 111.9 et III.10 représentent les corications d’oxygeéne gazeux pour trois
profondeurs (trois, dix, et quarante centimetres)la concentration d’oxygene dissous a la
profondeur de quinze centimétres. Elles permetigftdier le comportement de la colonne
vis a vis de I'oxygene lors de son alimentationcauee solution de sulfite concentrée. Dans
les deux cas, les concentrations initiales d’oxggaissent supposer une quasi-saturation de
la colonne en oxygene (concentrations gazeusesrmaEentrel7 % et 21 % au début de
'expérience.

Les vitesses maximales de ré-oxygénation appam@mteété calculées a partir des pentes
maximales observées sur les figures 111.9 et lI(tAbleau 111.5).
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Figure 1.9 : Concentrations en oxygene gazewistous pour quatre profondeurs du filtre :
cas 1, sans « flaquage ».

La figure II.9 représente les résultats pour udehige dont I'alimentation est réalisée sans
« flaguage ». Les trois courbes donnant les coratgorts dans les phases gazeuse et liquide
dans les quinze premiers centimétres de la colonhdes allures similaires comprenant :

o0 Une phase décroissante : elle est liée au transfactif d'oxygene entre air et eau
lors du passage de I'eau riche en sulfite. En ddfefuantité d’oxygene présente dans
la phase liquide n'est pas suffisante pour satisféa DO dissoute équivalente
représentée par le sulfite.

o0 Une phase croissante de ré-oxygénation de la zmés & passage de la bachée.

Pour la sonde placée a trois centimétres de lasirfa vitesse calculée est quatre fois plus
élevée (voir tableau 111.5) que pour les sondesé#a a dix et quinze centimetres. On peut
supposer qu’'elle est liee a l'aspiration (phénomesrevectif) d’air suite au passage de I'eau
de la bachée.

Pour les deux autres sondes, il s'agit plus praabht de la conjonction de ce phénomene
convectif et de la diffusion d’oxygene dans la ghgazeuse (phénomene plus lent).

Pour la sonde placée a quarante centimetres dengi@dr, on observe une décroissance
continue liée a l'arrivée du sulfite en bas de déoone. Les phénoménes de ré-oxygénation
sont insuffisants a ce niveau de profondeur poorpamser la réaction avec le sulfite.
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Les trois sondes situées sur la partie supérieurdtce affichent les concentrations initiales
(quasi-saturation de la colonne) a la fin de I'eig®e (environ une heure et demie), ce qui
n'est pas le cas de la sonde placée en bas dotmeo

—— Oxygéne gazeux (3 cm) —8— Oxygéne gazeux {10 cm) Oxygéne gazeux (40 cm) Oxygéne dissous (15 cm) |
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Figure 111.10 : Concentrations en oxygene gazewisstous pour quatre profondeurs du
filtre : cas 2, avec « flaquage ».

La figure I11.10 représente les résultats pour baehée dont I'alimentation est réalisée avec
« flaquage ».

Pour la sonde placée a trois centimetres de prefom@n observe une forte décroissance liée
a l'arrivée de la charge de sulfite. Cette déceoisse est stoppée a la fin du phénoméne de
« flaguage », qui marque le début d'une forte eamse de la valeur de concentration
d’oxygene (voir tableau 111.5). Elle retrouve rapident sa valeur initiale. A ce niveau du
filtre, la ré-oxygénation parait donc purement @mtive et liée a l'aspiration d'air
atmosphérique a partir de la fin du « flaguage ».

Le méme type de comportement est observé pourndesplacée a dix centimetres de
profondeur, mais atténué. Ici, la vitesse est emvguatre fois inférieure a celle calculée pour
la sonde placée a trois centimetres.

La sonde située a quinze centimetres de profonaewemble pas bénéficier du phénoméne
convectif de renouvellement d'oxygene. Le renowralnt est observé environ douze
minutes aprés le début de la bachée. Sa vitessémalax de deux ordres de grandeur
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inférieure a celle observée a trois centimetrasséaprésager qu’il s’agit d’'un phénoméne
diffusif.

La sonde placée a quarante centimétres ne pagihesurer I'effet du passage de la bachée
contenant du sulfite. On peut supposer que la majeartie du sulfite a été consommée dans
la partie supérieure du filtre. La valeur est saige entre le début du « flaquage » (environ
110 secondes apreés le début de I'alimentation,fignire 111.11) et la fin de I'alimentation, ce
qui correspond a une augmentation de la pressida glease gazeuse consécutive a celle de
la colonne d’eau du « flaguage ».

Malgré une charge équivalente B® dissoute largement supérieure dans le cas 2 quelea
cas 1 44,1g.m? contrel4,7g.m?), une durée d’une heure suffit dans le cas avamuage »
pour obtenir des valeurs de concentration équiteseaux valeurs initiales.

Tableau III.5 : Vitesse maximales de ré-oxygénatipparente a différentes profondeurs de la

colonne
Profondeur Cas 1: Sans « flaquage €as 2 : Avec « flaquage »
3cm 4.4.18%.s?! 1,8.10'%.st
10 cm 1,7 18%.s? 4.10°%.st
15 cm 1,1.18%.s?! 3,4.10°%.st

40 cm - -

Le tableau IIl.5 donne les valeurs maximales dexyggénation apparente a différentes
profondeurs du filtre. Elles sont exprimées en peatage d’oxygéne dans la phase gazeuse
par secondes. La valeur & quinze centimétresal@itient enmg.I*.s*, est convertie en
%.s' afin de pourvoir la comparer aux autres valeumsurPcela, nous supposons que
I'équilibre entre les concentrations liquide etgase d’'oxygéne est atteint instantanément.

Dans les deux cas, les vitesses les plus élevéag-deygénation sont observées a trois
centimetres de profondeur. Ceci traduit l'influendes phénomenes convectifs sur la
concentration mesurée. A quinze centimétres deopdsfur, les vitesses maximales sont
beaucoup plus faibles laissant supposer la prédomedes flux diffusifs. A dix centimeétres,

aucune conclusion sur I'importance relative dedavection sur la diffusion ne peut étre tirée
a partir de la vitesse apparente de ré-oxygénation.

La comparaison des valeurs du tableau III.5 indigue I'alimentation avec « flaguage » (cas
2) permet une meilleure efficacité de ré-oxygématjoe I'alimentation sans « flaquage ».

lll. 3. 2. Etude de I'alimentation par bachées sgsi/es

Les figures 111.11 et 11l.12 contiennent les valeute concentration d’'oxygene dans le cadre
d'une alimentation constituée de plusieurs bachgmssécutives. Un régime quasiment
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périodique de I'évolution des concentrations eseb pour les cas 3 et 4 respectivement
apres cing et deux bachées.

|+ Crrygene gazeux (3 cm) —s— Choygene gazews (10 cmy Cieygene gazeux (40 cm) Oxygene dissous (15 cm)

an 545

Concentration en oxygéne gazeux (%)
Concentration en oxygéne dissous (mgiL)

0 T T T T T T T T 2
0 10000 20000 30000 40000 50000 s0000 70000 80000 30000

Temps (s)
Figure Ill.11 : Concentrations en oxygene gazewisstous pour quatre profondeurs du
filtre : cas 3, sept bachées d’alimentation safiaquage ».

La figure IIl.11 représente les concentrations ggene dans le filtre lors d’'une séquence
d’alimentation de sept bachées réalisées sangjuafige ». A I'arrét des bachées, les sondes
placées sur la partie supérieure de la colonnejurit des valeurs proches de la saturation,
obtenues vraisemblablement a I'aide de flux difsuen quatre heures (envira6000 3.

La sonde placée a quarante centimetres voit saentmation décroitre au fil des bachées
jusqu’a une valeur d’enviroid %, soit un tiers de la valeur de saturation. Apfegét des
bachées, on observe une valeur de concentratiotygBoe constante pendant une durée de
trois heures et demi. Cela semble correspondrempd nécessaire a I'oxydation du sulfite
restant dans la colonne a ce niveau (ce qui im@fajtiune concentration nulle proche de zéro
dans les phases gazeuse et liquide). L'étalonnageete sonde est donc remis en question.
De la méme facon les deux sondes mesurant la civatten en oxygene a trois et dix
centimetres de profondeur subissent une déviagdeuw signal au-dela de4 %attendus.
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Figure Il1.12 : Concentrations en oxygene gazeuwissous pour quatre profondeurs du
filtre : cas 4, cinqg bachées d’alimentation avdlaguage ».

Dans le cadre de l'alimentation avec « flaquaget»pour plusieurs bachées consécutives
(figure 111.12), on remarque que la sonde placéguarante centimetres de profondeur
conserve une valeur proche de la saturation. Deéae facon que pour la figure 111.10, on
peut supposer que la plus grande partie du seiteonsommeée dans la zone supérieure de la
colonne. A l'arrét des bachées, deux heures sofftsantes pour retrouver un état
d’oxygénation satisfaisant (quasi-saturation) deolanne.

I1l. 3. 3. Discussion

Le protocole expérimental tel que décrit dans Idi@adll.2.3 permet d’obtenir des résultats
accessibles a une étude sur linfluence du moddindatation sur l'efficacité de ré-
oxygénation d’un filtre vertical.

Dans le cas de l'alimentation sans « flaquage »phHénoméne de convection ne semble
concerner que les premiers centimetres du filteedémande en oxygene liée a la présence de
sulfite est en partie satisfaite par des flux difffst La totalité du sulfite n’est pas consommée
lors d'une bachée d’'une heure et demie. Dans leded&limentation avec « flaquage », la
totalité du sulfite est consommeée lors d’une baateeleux heures, comme le démontre la
concentration constante d’oxygéne (presque a g$mtnyadonnée par la sonde placée a
guarante centimétres de profondeur. Afin de s’a&sle ce résultat, une piste d’amélioration
du pilote est la mise en place d’'une sonde meslitytgene dissous en sortie de colonne.
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En effet, un doute est apparu sur une possibleadagon de I'étalonnage des sondes. Un
réétalonnage régulier est donc conseillé entre détigs d’expériences.

L’'analyse d’'une bachée montre les vitesses de ygémation sont supérieures dans le cas
avec « flaquage ». Lors de I'expérience compremi@st bachées successives, deux heures
suffisent a partir de I'arrét des bachées pourlgumlonne ait des valeurs de concentrations
d’oxygene proches de la saturation. Dans le cas sflaquage », une demi-journée n’est pas
suffisante.

Ces résultats ne sont pas directement applicablesasades filtres colonisés, pour les raisons
suivantes :

o Le sulfite a une cinétique constante de réacti@at doxygene, ce qui n’est pas le cas
de lactivité bactérienne. En effet, les cinétiqués consommation bactérienne
d’oxygéne sont variables, entre autres suivanidpatibilité des substrats carbonés et
azotés.

o L’activité bactérienne n’est pas uniforme dansresssifs filtrants verticaux. Elle est
présente majoritairement dans les dix centimetuggrseurs du filtre (Tietzt al,
2007), et localisée essentiellement dans le biofilm

o Le biofilm a une influence sur I'espace poral disipe pour les écoulements gazeux
et aqueux. A ce titre, il influe sur les phénomédesré-oxygénation par les flux
convectifs et diffusifs.

o Le biofilm constitue un troisieme compartiment aeinsduquel lI'oxygéne soit
pénétrer : ce transfert est gouverné par des phémesrde diffusion.

Ce type d’expériences permettra le calage du modelgéransport réactif en milieu non
colonisé développé dans le chapitre Il. A cette léntravail restant est la caractérisation des
parameétres du sable liés a I'écoulement diphasdgiajliés au paragraphe 11.6.2 et le calage
du modéele hydraulique par rapport aux données iléeaex I'aide des balances et des Theta-
probes. Pour finir, il s’agira de caler le modet tchnsport réactif par rapport aux données
obtenues a l'aide des capteurs de concentratiorygéme. Les parametres a déterminer
mathématiquement seront :

o les diffusivités effectives de I'oxygene dans lbages gazeuses via les coefficients de
tortuosité du modéle de transport,

o le taux de réaction entre le sulfite et 'oxygene,
o la diffusivité effective du sulfite dans la phaseguse du filtre,

o le taux de transfert interphase (eau et air) deyiéne
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[1l. 4. Conclusion

Cette premiere série d’expériences nous permetedser des conclusions sur les capacités de
ré-oxygenation d'un filtre vertical. L'analyse desleurs de vitesses de ré-oxygénation
apparente a différentes profondeurs permettentelser les conclusions suivantes :

o Dans le cas de l'alimentation sans « flaquage » :

= La ré-oxygénation est essentiellement réaliséedpar flux diffusifs,
sauf a I'extrémité supérieure du filtre.

» La ré-oxygénation est insuffisante pour satisfdies besoins en
oxygéne liés a la présence de sulfite.

o Dans le cas de l'alimentation avec « flaquage » :

= La ré-oxygeénation est essentiellement réaliseauparcombinaison de
flux convectifs (aspiration d’air atmosphérique artp de la fin du
« flaquage ») et de flux diffusifs.

= Le sulfite ne semble pas pénétrer jusqu’a une pod#ar de quarante
centimétres, et ce malgré une charge trés supériaur cas de
I'alimentation sans « flaquage ».

L’alimentation présentant un phénoméne de « flaguagoermet une ré-oxygénation
largement supérieure et plus rapide du filtre cada I'alimentation sans « flaquage ».

Le protocole expérimental, moyennant quelques atiaps, dont un étalonnage plus fréquent
des FOXY et linstallation d’une sonde a oxygenssdus a la sortie du filtre, permet
d’observer le transport réactif d’'oxygéne dansilirefvertical.

Il permet de générer des données expérimentalegegwient étre utilisées pour caler I'outil
numérique de transport réactif développé dans #pitie 1. Le travail restant dans cette
perspective se décompose en trois points principaux

o détermination expérimentale des paramétres du séib$e (voir paragraphe 11.6.2),

0 calage du modele d’écoulements diphasiques daneldmne, a I'aide des données
hydrauliques recueillies (masse de la colonnersiies en eau),

0 calage des paramétres du transport réactif : diffude 'oxygéne dans I'air et I'eau,
taux de transfert interphase, cinétique de réaetidre le sulfite et 'oxygéene.

La suite du mémoire consiste en I'étude d’expégsnoumériques menées afin d’évaluer
impact des conditions alimentation des filtres $eur fonctionnement suivant deux axes
principaux :
o0 les capacités de ré-oxygénation des filtres varkasn-coloniseés,
o linterdépendance entre consommation bactérienneéaixygénation des filtres
verticaux colonisés.
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V. MODELISATION DES TRANSFERTS D’'OXYGENE EN MASSIFS
FILTRANTS VERTICAUX

IV. 1. Modélisation des transferts d’oxygéne gazearxmilieu non colonisé
Ce paragraphe a fait I'objet de la publication ante :
Petitiean A., Wanko A., Forquet N., Mosé R., Lawaic F., Antoine Sadowski (2011a).

Diphasic transfer of oxygen in vertical flow filteesmodelling approach. Water Sci. Technol.
64(1): 109-116.

Dans ce paragraphe, nous limitons I'étude des feessd’'oxygene aux cas d’alimentation
sans alternané@des filtres verticauxc@s 1: alimentation sans « flaquage »), et & la période
d’alimentation des filtres congus suivant le systefrancais et des lits d'infiltration-
percolation €as 2 alimentation avec « flaquage »).

IV. 1. 1. Expériences numérigues

IV.1.1. 1. Simulation des écoulements
Gestion des conditions aux limites

Deux types de simulations concernant les écoulesrsmit menés, I'un sans « flaquage », et
'autre avec, en respectant les valeurs caradtgres d’alimentation respectivement des cas 1
et 2, rassemblées dans le tableau IV.1.

Tableau IV.1 : Configuration des simulations coneet les écoulements.

Cas 1: Sans « flaguage *as 2: Avec « flaquage »

Charge hydraulique

: . 100°° mm 500 mm
journaliére
Nombre de bachées par jour 4 6
Charge hAydrrflullque par 25 mm 83 mm
bachée
Temps d aAllméntatlon par 180 s 200 s
bachée
Durée totale de la bachée 6 h 4 h

19 C'est-a-dire sans période de repos.

20 Exprimée en rhpar nf de filtre.
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Notion de front de percolation

L’alimentation des filtres verticaux se fait parchées, c'est-a-dire qu’un volume d’eau assez
conséquent est versé sur leur surface rapidemets dgpdébut de la séquence d’alimentation.
I 'y a donc pas de régime permanent au coursadéachée. Cependant, le modéle
hydraulique (Forquet, 2009) montre qu’en partaohdiltre vide en eau et en I'alimentant par
bachées régulieres, le systeme tend verggime périodique non permanent(figure 1V.1).

A une profondeur donnée, la teneur en eau (oudsspn capillaire) est identique a la fin de
toute bachée (en faisant I’'hypothése que la frécpieies bachées est fixee).

Le module de transport prend en argument les \aleaiculées par le module d’écoulement
une fois qu’il a atteint ce régime périodique : sonous plagons dans le cas du
fonctionnement des filtres en régime nominal.

L’état initial des variables décrivant les écoulemse(pressions de I'eau et de I'air) est pris
juste avant une nouvelle bachée.

0.05 0.1 015 0.2 0.25 0.3 0.35 0.4

0.5
A loading 54

04

0.3

Height (m)

0.2

0.1

P L —

0 2 4 6 8 10 12
Time (h)

Figure IV.1 : Teneur en eau en fonction de la pndéur et du temps au cours de 6 bachées
consécutives (Forquet al, 2009a).

IV. 1. 1. 2. Simulation du transport d’'oxygene

La concentration & saturation d’oxygene dans l@mosphérique (considéré comme une
source infinie d’oxygéne) est de I'ordre 880 mg.! 220°C, celle de I'eau est d@ mg.I".
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Afin d’estimer les capacités de ré-oxygénationfidees non-colonisés (et donc sans terme de
consommation d’oxygéne), il est suffisant de cacilegs transferts d’'oxygene ayant lieu dans
la phase gazeuse.

La valeur initiale de concentration en oxygénecésisie faible 50 mg.I*, soit enviror3,5 %
d’'oxygéne dans l'air) dans la couche active dusfltet le renouvellement d’oxygene est
observé en simulant une bachée d’alimentation.

L’'importance relative des phénomenes de ré-oxygémgiar convection et diffusion est
guantifiee en investiguant deux simulations poumedule de transport: (1) en prenant
arbitrairement un coefficient de diffusivité effexet nulle de 'oxygéne dans la phase gazeuse
du filtre, et (2) en prenant la valeur communématilisée en milieu poreux (voir le
paragraphe I1.2).

La configuration des simulations pour le moduletdmsport est résumée dans le tableau
IV.2.

On note que la valeur de la concentration en oxygadans la phase gazeuse n’est pas
suffisante pour estimer la quantité d'oxygene pi@#iement disponible pour I'activité
bactérienne aérobie. C’est pourquoi nous représsraassi la masse d’oxygene pad de
filtre en fonction de la profondeur :

M, (2) = 6,(2)Co, . (2)dz av. 1)

Tableau IV.2 : Configuration des simulations coneett le transport.

Caslet2

Coefficient de diffusivité
effective dans la phase Da=0m2.¢, et D, = 2.10° m2.¢*
gazeuse du filtre

Concentration

atmosphérique 280 mg ¥

Concentration initiale dar

1
la phase gazeuse du filtre 50 mg.l

IV. 1. 2. Physigue de la ré-oxygénation des filtregicaux non-colonisés

La figure IV.2 représente le renouvellement d’ oxyg@urement convectif dans les cas 1 et 2.
La fin du phénomene de «flaquage » (cas 2, figier@lroite) entraine une aspiration d’air

atmosphérique qui conduit a une saturation duefitn oxygéne (concentration maximale

d’oxygéne dans la phase gazeus@8&@ mg.1") sur23 cmde profondeur. Sans le phénoméne
de « flaquage » (cas 1, figure de gauche), seuleleeh0 premiers centimétres de la colonne

sont concernés par le renouvellement convectifytjére.
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Figure IV.2 : Concentration de I'oxygene gazeuxXanction de la profondeur et du temps :
cas purement convectif avec « flaquage » (grapthiralte) et sans « flaquage » (graphe

de gauche).
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Figure IV.3 : Concentration de I'oxygene gazeuxXanction de la profondeur et du temps :
cas convectif et dispersif avec « flaquage » (geagendroite) et sans « flaquage »
(graphe de gauche).

La figure IV.3 donne les résultats obtenus en é¢bsast un coefficient de diffusivité effective
de l'oxygéne dans la phase gazeuse du filtre coumemh utilisé en milieu poreux a
écoulement non-saturé. Nous observons un renouowatie d’oxygene par le fond de la
colonne par des flux diffusifs, dans les deux €aspeut remarquer que la ré-oxygénation du
filtre pendant la séquence d’alimentation est mgéglble. Ceci est di au fait que pendant cette
séquence, la fraction porale occupée par de l'air en partie remplacée par l'eau
d’alimentation. De plus, la durée de cette séquerstetrop faible pour permettre une ré-
oxygénation par le phénoméne de diffusion.
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Figure IV.4 : Masse d'oxygene gazeux p#&de filtre en fonction de la profondeur et du
temps : cas purement convectif avec « flaquageaplfg de droite) et sans « flaquage »
(graphe de gauche).

Si I'on s’intéresse a la masse d’oxygene disponddes la colonne (figures IV. 4 et 5),
plusieurs points attirent I'attention. Premierememte décroissance de la masse d’oxygene en
fonction de la profondeur est observée (notammaniasfigure V.4, graphe de droite), alors
gue la concentration en oxygéne est constanteréfiy2, graphe de droite). Deuxiemement,
la ré-oxygénation par le fond de la colonne (ob&erd la figure IV.3) n'est pas significative
d’un point de vue massique (figure 1V.5).

Ces deux faits sont dus a une augmentation dendauteen eau en fonction de la profondeur

(soit une baisse de la teneur en air), qui limitemdact des phénomeénes physiques de
renouvellement d’oxygéne dans le filtre.
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Figure IV.5 : Masse d’oxygene gazeux p&de filtre en fonction de la profondeur et du
temps : cas convectif et dispersif avec « flaquafgraphe de droite) et sans
« flaguage » (graphe de gauche).
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La figure 1V.6 représente la masse totale d’oxygeéses la phase gazeuse pérde filtre. |l
s’agit donc de la masse totale d’oxygene poteptigdint disponible pour les échanges

interphases (et par suite pour la consommatiorébaone).

Le graphe de gauche montre I'évolution globaleahouvellement d’'oxygéne sur la durée de
la bachée. Le «flaguage » permet globalement uedlenre ré-oxygénation du filtre,
indépendamment de la valeur du coefficient de difite effective :90 % de la ré-
oxygénation totale est atteinte en trente minutpgesa la fin du «flaquage ». Sans
« flaquage », il faut enviro@ h pour obtenir la méme valeur de ré-oxygénation.

Le graphe de droite montre la premiere heure dpréigbut de la bachée. Pendant les trois
premiéres minutes, et dans les cas 1 et 2, uneidgéance de la masse totale d’oxygéne dans
la colonne est observée. Ceci est dd a un flux d@itant du filtre induisant une baisse de la
masse totale d'oxygene dans la phase gazeuse ulecicale flux sortant est lié au volume

d’eau rentrant dans le filtre au moment de l'alitaéion. La décroissance dure jusqu’a la fin

de l'alimentation en eau dans le cas 1, et juslzufin du « flaquage » dans le cas 2. Dans les
deux cas, on observe a partir de cette limite lies fortes vitesses de ré-oxygénation de toute

la bachée. On parle de pic convectif de ré-oxygénat
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IV. 1. 3. Convection et diffusion pour le renoueatient d’oxygene

Les pourcentages de la ré-oxygénation globale epgag¢ le phénoméene de convection en
fonction du temps (au cours d'une bachée) dansdssl (sans « flaquage ») et 2 (avec
« flaguage ») sont représentés sur le graphe digdee IV.7. On calcule cette valeur en
faisant le rapport entre la masse totale d’oxygémteant de maniere purement convective
(avec un coefficient de diffusivité effective nylidans la colonne, et la masse totale (avec un

coefficient de diffusivité effective réaliste) ytesnt.
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Les deux courbes sont décroissantes, illustrafgilejue la valeur de ré-oxygeénation par les
flux convectifs tend vers zéro au cours de la backépartir d'une trentaine de minutes, le
phénoméne de diffusion devient prédominent pougdaxygénation du filtre.

Le tableau IV.3 donne les vitesses caractéristigigesenouvellement d’oxygéne durant les
bachées. La vitesse maximale de ré-oxygénatioiitcidst calculée a la fin de I'alimentation
dans le cas 1, et a la fin du « flaquage » danade2 (lors du pic convectif). La vitesse de ré-
oxygénation par diffusion est calculée lorsque komsidére que les flux convectifs sont nuls
(a partir de30 minutes apres le début de la bachée).

On remarque que la vitesse maximale de ré-oxygemast cing fois supérieure dans le cas 2
gue dans le cas 1, et qu'inversement, la vitessg-dsygénation par diffusion dans le cas 1
est supérieure a celle du cas 2. Globalement, flaquavective de la ré-oxygénation est
largement majoritaire dans les deux cas.

Deux références bibliographiques ont pu étre treavéur le sujet: Platzer (1999), et
Schwager et Boller (1997).

Platzer (1999) calcule les flux convectifs entrams supposant que le volume d'eau de la
bachée est remplacé par le méme volume d’air arateta d’oxygéne, ce qui est une
estimation assez grossiere. Pour les flux diffusifsee simple loi de Fick de coefficient de
diffusivité effective déterminé expérimentalemeaqipliquée au filtre aprés le passage de la
bachée lui permet d’obtenir une vitesse de ré-oxgtén de I'ordre d®,28 mg.rif.s™. Cette
valeur est tout a fait comparable a celle que rmhtenons dans le cadre des expériences
numeriques.

Schwager et Boller (1997) estiment numériquementvitesse d’entrée diffusive a
0,5 mg.rif.s*, mais sans donner de précision sur le mode d’atatien utilisé pour le filtre.
L’ordre de grandeur de cette valeur correspondia de nos calculs.

Tableau IV.3 : Taux de ré-oxygénation pour dewesyg’alimentation.

Cas 1: Sans « flaguage *as 2: Avec « flaquage »

Vitesse maximale de ré-

. . . nif.st 42 ntst
oxygénation (pic convectif) 8,5 mg.nt.s > Mg.NT.s
Vitesse de.re}x.ygenatlon pe 0,27 mg.rﬁ.s‘l 0,18 mg.rﬁ.s‘l

diffusion
Part convective de la ré- 65 % 95 %%

oxygénation
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Figure IV.7 : Taux de ré-oxygénation purement cative avec et sans « flaquage », en
fonction du temps.

IV. 1. 4. Impact du front de percolation sur legawellement d’oxygéne

La figure 1V.8 donne la masse et la concentratiaxydyene en fonction de la profondeur du
filtre, a la fin de la bachée, c'est-a-dire au moinwal le filtre contient le plus d’oxygene dans
sa phase gazeuse.

On voit que la masse totale d’oxygéne dans lest\dagtiméetres les plus profonds du filtre
est relativement faible comparée a la masse preesamis la partie supérieur du filtre. Ceci est
da au front de percolation que I'on peut obseruedafigure IV.1. Le front de percolation est
une augmentation, jusqu’a saturation, de la tererureau du filtre en fonction de la
profondeur. Forquegt al. (2009) ont souligné le fait qu’il s’agissait d’umaractéristique
intrinseque des filtres verticaux : le phénoménalidénage induit la présence d’'une zone du
filtre saturée en eau qui crée le front de permatl'épaisseur de cette zone dépend de la
courbe de rétention du matériau. Un phénoméne ammibpparait a l'interface entre deux
couches dans un filtre multicouches. Dans cettdeétnous avons choisi un changement
brutal des caractéristigues du matériau entre lechom active et la couche de transition
(essentiellement pour tester la robustesse du aodechangements brutaux des parametres
hydrauliques entre deux couches de milieu pordiux)construction des filtres verticaux doit
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suivre la régle de Terzaghi(Terzaghi et Peck, 1948) qui impose des changenméms doux.
Cependant, les phénomeénes décrits dans ce paragoajthun impact sur les transferts
d’'oxygéne dans les massifs filtrants verticaux.

Méme s'il est impossible de passer outre le franpdrcolation pour I'écoulement dans les
filtres verticaux, nous notons l'intérét qu’il y rait a le rendre plus raide afin d’optimiser
'espace poral occupé par I'oxygene, et ainsidasdferts d’oxygene.
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Figure IV.8 : Masse et concentration d’'oxygene gazela fin d'une bachée en fonction de la
profondeur.

2L || est notamment indiqué de suivre les recommanasitde Terzaghi pour la conception des filtregio@ux
traitant les eaux usées butes (Groupe Macroph30es)

95



IV. 1.5. Conclusion

Dans ce paragraphe, seule une petite partie desbpioss totales de I'outil de simulation a
été utilisée : les transferts d’'oxygéne dans lasphgazeuse ont été étudiés pour les deux
principaux cas d’exploitation des filtres verticaumisant partie de notre domaine
d’'application. Cependant, plusieurs conclusiongaggnérales sur les transferts d’'oxygene
en massifs filtrants verticaux peuvent étre dressée

La ré-oxygénation par la surface inférieure desefl est faible comparée a celle observée par
la surface supérieure. De plus, les résultats raphtyue seule la moitié supérieure présente
des conditions satisfaisantes d’oxygénation paactiVité bactérienne aérobie. Cela pourrait
étre, avec le manque de substrat, la raison pouelie on observe la majorité de I'activité
bactérienne au niveau des centimetres supériearflites verticaux. Le phénomene de front
de percolation est partiellement responsable deétegtde fait : une des perspectives de ce
travail est I'étude des transitions entre les cescldes massifs filtrants verticaux afin
d’optimiser la raideur du front de percolation. &ffet, nous supposons qu’en augmentant le
volume poral disponible, nous optimiserons les di@ms d’oxygene, et ainsi I'activité
biologique aérobie au sein des filtres verticaux.

Cette étude montre que, dans le cas d’'un filtregmaonisé alimenté par bachées, le principal
phénomene de renouvellement d’oxygéne est la ctiomecCeci s’explique par le fait que
'essentiel des transferts d’'oxygéne se fait pas deuvements d'air liés aux bachées.
Cependant, dans le cadre de nos expériences nwegrig concentration en oxygéene gazeux
des premiers centimétres du filtre atteint rapidenu@e valeur proche de la saturation, ce qui
limite les transferts par diffusion a la surfaceéieure du filtre. Le phénomene de diffusion
participe essentiellement a la redistribution demasse d'oxygéne au sein du filtre.
L’'importance relative du phénoméene de convectionrppport au phénomeéne de diffusion
pourrait étre différente si I'on considére I'échangassique entre les phases liquides et
gazeuses, et la consommation bactérienne. Cetle étipermet pas de donner une réponse
exhaustive sur cette question.

Dans le cadre de cette étude sur les filtres ntonis®s, nous montrons que le phénoméne de
« flaquage » permet une meilleure valeur de ré-émgtjon, atteinte plus rapidement que

dans le cas de l'alimentation sans « flaquage >s maiprix d’une charge hydraulique plus

importante. Le seul avantage du mode d’exploitasans « flaguage » semble étre une
utilisation plus importante des flux diffusifs aawers la surface supérieure du filtre. Nous

pensons qu’en prenant en compte l'activité biologigérobie, cet avantage s’appliquera
aussi au mode d’exploitation avec « flaquage ».
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IV. 2. Modélisation de la biodégradation dans lakrés verticaux : impact des
conditions d’exploitation sur les transferts d’oxgge et I'activité bactérienne
Une partie des résultats de ce paragraphe adhjet de la communication suivante :

Petitjean A., Forquet N., Wanko A., Mosé R., AnoBadowski (2011b). Modelling diphasic
reactive transfer of oxygen in vertical flow filgerinterplay between renewal and bacterial
consumption. Présentation a la conférence conjailete« Society of Wetland Scientists,
WETPOL, et Wetland Biogeochemistry », & Prague du 8 Juillet 2011.

Un article a aussi été soumis a Water ResearctitjeBa A., Forquet N., Wanko A., Laurent
J., Mosé R., Molle P., Antoine Sadowski (2011c).dditing aerobic biodegradation in
vertical flow sand filters: impact of operationabnsiderations on oxygen transfer and
bacterial activity.

Dans ce paragraphe, I'étude porte sur les trasstoxygene pour le cas de l'alimentation
sans alternance (sans période de repos) des filrésaux €as 1. systeme autrichien), et sur
la période d’alimentation des filtres congus suivde systeme francais et des lits
d’infiltration-percolation ¢as 3. Cela nous permet de faire la comparaison enéwx d
systemes de traitement secondaire par filtresocaerti dont le mode d’alimentation est tres
différent.

Nous élargissons I'étude des transferts d’oxygemecas d’alimentation par alternance (c'est-
a-dire comprenant une période d’alimentation pahbés, et une période de repos) des filtres
verticaux congus suivant le systeme francais etitged'infiltration-percolation ¢as 3.

V. 2. 1. Expériences numérigues

IV. 2. 1. 1. Simulation des écoulements

Deux types de simulations concernant les écoulesramit menés, I'un sans « flaquage », et
'autre avec. Le module de transport prend en aspurtes valeurs calculées par le module
d’écoulement une fois qu'il a atteint le régimeipédique non permanefit Les valeurs de
charge hydraulique (tableau 1V.4) sont typique$@loitation des filtres de type autrichien
(cas 1), et des filtres francais et d’infiltratipefcolation (cas 2).

L’état initial des variables décrivant les écoulatseest pris au début de la période
précédemment définie. Pour la modélisation de lo@é de repos (dans le cas 2), nous
considérons que le filtre conserve I'équilibre laulique atteint a la fin d’'une bachée.

22 \/oir paragraphe IV. 1. 1. 1.
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Tableau IV.4 : Configuration des simulations coneett les écoulements.

Cas 1: ONORM B2505, Cas 2 : Guide
2009 Macrophytes, 2005
Charge hydraulique journali¢ 100”° mm.j* 500 mmj
Nombre de bachées par jour 4 6
Charge hydraulique par bachée 25 mm 83 mm
Temps d’eilim(?ntation par 180 s 200 s
bachée
Durée entre deux bachées 6 h 4 h
« Flagquage » NON Oul
Période d’alimentation Exploitation continue 3 jpur
Période de repos NON 3 jours

V. 2. 1. 2. Simulation du transport réactif
Gestion des conditions aux limites

Les charges polluantes choisies (regroupées datableau 1V.5) sont caractéristiques de
I'exploitation des filtres de premiére générati@aq 1, valeurs reprises de Langergraber et
Simiinek, 2005) et congus suivant le systéme francais Z¢ valeurs reprises de Modeal,

2005).

Tableau IV.5 : Configuration des simulations conegtt le transport.

Cas 1: ONORM B2505, Cas 2 : Guide
2009 Macrophytes, 2005

Concentration eDCO soluble 120 mg.* 150 mg."

Concentrathn en azote 24 mg 35 mg T
ammoniacal

Charge journaliére edCO 12 g.n.j*t 75 g.ntjt

Charge Journalllere en azote 2.4 gt 18 g2t
ammoniacal

En premiere approximation, la concentration d’engéXs est considérée négligeable, ce qui
est raisonnable pour le casX@st 33 mg.I* en sortie de premier étage francais, Mellal,

% Exprimée en thpar nf de filtre et par jour.
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2005). Pour le cas 1, Langergraber et @igk (2005) considérent dans leur modéle une
concentrationXs= 150 mg.t* en entrée du filtre. Nous supposons que le carparticulaire
de I'effluent se dépose en surface du filtre et sgile une partie négligeable y pénetre. Dans
le modéle, le carbone particulaire dans le filseumiquement issu de la mort bactérienne.

On note qu’a priori, le rappo@CO/NH," de l'effluent d’entrée des systémes ne laisse pas
présager de carence en ammonium pour la croisbactérienne.

Notion de régime bactérien périodigue non permanent

De la méme facon que pour les simulations concétleanécoulements, la charge polluante
amenée par bachées périodiques sur les filtresuttcddin état non permanent périodique de

la croissance bactérienne : au cours d'une périladeroissance et la lyse bactériennes se
compensent (figure IV.9).

Dans le cas d'une exploitation sans période de srefpas 1), la période bactérienne
caractéristique est la durée d'une bachée. Cettiedeéest de six jours dans le cas de

I'exploitation avec période de repos (cas 2, vigure IV.23) : elle correspond une séquence
d’alimentation suivie d’une séquence de repos.

5.9-

Masse (gDCO/m?)
)

0 1 2 3 4 5
Temps (h)

Figure IV.9 : Evolution de la masse bactériennaléosur une bachée en régime périodique
non-permanent (valeurs issues du cas 1).

IV. 2. 2. Etude de la sensibilité du paramdge

En dehors des parametres hydrauliques et liés wmmsferts d’'oxygene, les paramétres
sensibles d’'un modéle ASM1 adapté aux massifsafily (de type CWM1, présenté au
chapitre 1) sont les rendements et taux des @nisss maximaux des flores hétérotrophe et
autotrophe, ainsi que les constantes cinétiquetyste bactérienne (Langergraber, 2002).
Rendements et taux autotrophes ont une incidendesbilans de masse entrée/sortiesge

Morvannou et al. (2011) ont déterminé expérimentalement, a l'aiden@ technique de

respirométrie solide, la valeur du taux maximalcdgissance autotrophe adapté aux filtres
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verticaux, et ont trouvé une valeur similaire decetilisée par ASM et CWML1 (de I'ordre de
1 jY. Les valeurs des rendements et taux maximal @éssemce, ainsi que de lyse
hétérotrophe n’ont pas a notre connaissance étéégséapour les filtres verticaux. Ces trois
parametres ont une incidence a la fois sur lesdikntrée/sortie d8s, mais aussi sur la
croissance globale du biofilm au sein du filtre. éffet, la biomasse hétérotrophe constitue la
grande majoritéX 90 %) de la population bactérienne dans les procéddsadement des
ERU (Sadowski, 2007).

Dans l'optique d’'une premiere étape de calage @dilprbactériens, nous choisissons le
parameétreBy (parametre de lyse bactérienne hétérotrophe) dibbtenir des valeurs de
concentration bactérienne ayant le méme ordre @damdgur que les valeurs trouvées
expérimentalement par Tietet al. (2007). La méme méthodologie a été utilisée par
Langergrabeet al. (2007c).

IV. 2. 2. 1. Description des expériences de Tiegt al. (2007)

Tietz et al. (2007a) ont déterminé expérimentalement des waledg concentration
bactérienne en fonction de la profondeur de pilatesmassifs filtrants verticaux congus
suivant le systéme autrichien (ONORM B2505, 2008k mesures sont faites notamment sur
des filtres non-plantés, deux ans aprés leur rmderetionnement.

IV. 2. 2. 2. Résultats

Nous comparons les résultats expérimentaux de &tetk (2007a) aux résultats numériques
obtenus a l'aide de notre modéle en régime permadans les conditions indiquées dans les
tableaux 1V.4 et IV.5 (cas 1). Une premiére exp@régenumérigue a été menée en utilisant la
valeur By = 0,4 j*, qui est la valeur issue de ASM1 (Heneeal, 2000) utilisée par
Langergraber et Simek (2005). La deuxiéme expérience utilise uneuraddg = 0,089 j*.

Les résultats sont représentés sur la figure IVLUds concentrations bactériennes sont
exprimées emgco parkg de filtre.

DCO biomasse (simulations avec
Bh=0.08% j-1)

& DCO biomasse (simulations avec
Bh=0.4 j-1)

1500 - DCO biomasse, valeurs

expeérimentales (Tietz et al., 2007)

Concentration bactérienme (mgDCO/kg)
ﬁ
=
&

4]
]
VIAA A

0-1 1-5 510 10-20 20-30 30-40 40-30
Profondenr {cm)
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Figure IV.10 : Profils bactériens expérimentaux@inériques : sensibilité du paramee
Une valeur deBy = 0,089 j' permet d’obtenir le méme ordre de grandeur pairdsultats
numériques et expérimentaux. Plusieurs informatiomss ont orientés vers le paramede
pour cette premiére étape de calage :

o Dans le domaine des boues activées, Lavaliéd. (2002) ont mis en évidence que ce
parameétre était surestime.

0 Wankoet al. (2005) ont réalisé des expériences mesurant laemdisn pilote de filtre
vertical alimenté par bachées avec un effluentr@tigue. Ces expériences permettent
de voir la variation de masse bactérienne, et deneloun ordre de grandeur du
coefficient global de mort bactérienne notamment Ides phases de repos. Ce
coefficient est compris dans la fourchedt8792 j* < By < 0,38 j*. Cependant, il faut
mentionner le fait que les filtres n'ont été alirenque quelques semaines, ce qui ne
permet pas d’affirmer qu’ils ont atteint un régitrectérien permanent.

Nous prendrons pour le reste des expériences nguesri(pour les cas 1 et 2) la valeur
By = 0,089 j*.

IV. 2. 3. Influence des conditions d’exploitatiaur $es transferts d’oxygene

IV. 2. 3. 1. Simulation du cas 1

L’interprétation de la séquence des transfertstiféad’oxygene dans les filtres verticaux
exploités a faible charge et sans « flaguage »r@idV.11) peut étre scindée en deux phases
principales :

o Premiere phase: dans cette phase, les effets intsnjde la sortie convective
d’'oxygéne liée a une fraction gazeuse sortant lthe ftonsécutivement a 'entrée de
'eau d’alimentation dans le filtre, et de la comspation bactérienne, conduisent a
une baisse globale de la masse totale d’oxygene lddiitre. La durée de cette phase
est de quelques minutes.

o Deuxiéme phase: cette phase dure jusqu’a la bash&ante. La limitation des
réactions biologiques, que ce soit par un effethdhition ou d’absence de substrat,
laisse la place a un phénomene de ré-oxygénatimym@ntation de la masse totale
d’'oxygéne dans le filtre). Ce phénomene est lié #ux diffusifs entrant aux
extrémités du filtre.
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Figure IV.11 : Masse totale d’oxygene dans ledikn fonction du temps.
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Figure IV. 12 : Masses totales cumulées d’oxygéreslaux processus aérobies dans le filtre
en fonction du temps.
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La figure V.12 représente les masses cumuléepaeessus physiques et biologiques liés
aux transferts d’oxygene au sein du filtre dansale 1. Globalement, I'essentiel des réactions
biologiques se produit dans les vingt premieresutam apres le début de I'alimentation. Elles
sont complétement stoppées au-dela, et laissece plda ré-oxygénation diffusive du filtre.
On note que la masse cumulée d’entrée et sortigectimes d’oxygéne tend vers zéro : la ré-
oxygénation du filtre se fait essentiellement pas tlux diffusifs.
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IV. 2. 3. 2. Simulation du cas 2
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Figure IV.13 : Masse totale d’oxygéne (graphe siepéy et masses totales cumulées
d’oxygéne (graphe inférieur) liées aux processustags dans le filtre en fonction du
temps : représentation sur une bachée.
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Pendant la période d’alimentation des systemesadiaret d'infiltration-percolation (cas 2),
les bachées se font avec « flaquage », comme darexpériences qui ont servi la validation
qualitative du modéfé. Le graphe supérieur de la figure IV.13 se prétana analyse
similaire a celle faite par Turkavet Fuchs (2010).

On décompose ainsi le graphe représentant la niaisde d’oxygéne dans le filtre sur une
bachée en fonction du temps en quatre phases galasi délimitées par les temps
caractéristiques @I T,, T3). Le graphe inférieur de la figure IV.13 et lauig V.14, qui
détaillent les masses cumulées des processus uiéstransferts d’oxygene, permettent
d’améliorer la compréhension des phénoménes aymut lors d'une béachée avec
« flaquage » :

o

Premiéere phase, définie par la durée [{),: Tette phase est délimitée par la durée du
« flaquage ». Elle se décompose en (1) une preménrede durant laquelle la masse
totale d’oxygene décroit du fait d’'une sortie d'giurement convective liée a
linfiltration de I'eau alimentation dans le filtreet (2) une deuxieme période durant
laquelle la masse totale d’oxygéene décroit linganet. La pente de cette droite est
celle de la somme des vitesses de croissance d&siba héterotrophe et autotrophe.

Deuxiéme phase, définie par la durég [I] : le temps 7} est celui a partir duquel la
ré-oxygenation physique (par convection et diffayicest moins rapide que la
consommation bactérienne d’oxygéne. Pendant chteep on observe une limitation
partielle de la croissance des bactéries hététodgp alors que les bactéries
autotrophes croissent constamment.

Troisieme phase, définie par la duréeg, [T3] : le temps F est celui a partir duquel la
consommation d’oxygéne par les bactéries est giégi a la ré-oxygénation par les
flux diffusifs. Cette phase voit une limitation fialle de la croissance des bactéries
autotrophes.

Quatrieme phase définie pour t 3 Telle se caractérise par une ré-oxygénation du
filtre par des flux diffusifs entrants & ses extités

% \oir paragraphe Il. 7.
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Figure IV.14 : Masses totales cumulées d'oxygédesliaux processus aérobies dans le filtre
en fonction du temps : premiére heure d’'une bachée.

IV. 2. 3. 3. Comparaison des bilans massiques enygeéne pour les deux cas

Le tableau IV.6 donne les bilans de masse concenuas les processus en lien avec
'oxygeéne dans le filtre, sur la durée d’'une bachetedans les cas 1 et 2. Dans le cas 1, ce
bilan de masse est I'ensemble des valeurs de megsadées des processus a la fin d'une
bachée (période caractéristigue du cas 1) a Id@exquilibre. Dans le cas 2, la période
caractéristique n’est pas une bachée mais une rségjdéalimentation suivie d’'une séquence
de repos (six jours au total). Afin de comparerdas 1 et 2, nous représentons le bilan de
masse d’'oxygene du cas 2 pour la derniére bachél déquence d’alimentation (dix-
huitiéme bachée, voir la figure IV.23). Du pointvdes de I'oxygene, la masse totale au début
et a la fin de la bachée est la méme (voir la 8gW.24), ce qui n’est pas le cas du point de
vue bactérien. Les bilans massiques subD@O rapidement biodégradable et 'ammonium
sont disponibles en annexe lll.

Pour le cas 1, aucun impact significatif lié auxxftonvectifs, que ce soit par le haut ou le bas
du filtre, n’a été calculé. La ré-oxygénation dtrdi se fait totalement par les flux diffusifs, et
a hauteur d@5 %par le haut du filtre.

Pour le cas 2, les flux convectifs réalisédt % de la ré-oxygénation totale du filtre. On
remarque que le bilan convectif est négatif powds de la colonne. Ceci est d0 & une sortie
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convective d’oxygene lors de l'alimentation durglien eau. Concernant les flux diffusifs, ils
sont équilibrés entre le haut et le bas de la eaon

Tableau IV.6 : Bilans massiques sur une bachéeecnant I'oxygene, pour les cas 1 et 2.

Entrée convective Entrée diffusive | consommation Consommation
par X4 par Xa
Haut Bas Haut Bas Dans tout le filtre
Cas1l <10°g.m?<10%g.m? 3,59 g.nf 0,20 g.nf | 1,35 g.nf 2,44 g.nf
Cas 2 11,72 g.nf -2,09 g.nf 2,99 g.nf 2,35g.nf | 6,95 g.nf 8,05 g.nf

Ces résultats sont la conséquence des principdlésedces de conception entre les filtres de
premiére génération (cas 1) et les filtres de fyaecais et d’infiltration-percolation (cas 2).
Dans le cas 2, les filtres améliorent leur ré-oxydi®dn a l'aide des flux convectifs (via le

« flaquage ») afin de supporter de fortes chargdisgntes. Cela induit une forte croissance
bactérienne qu'il faut contrebalancer & l'aide @e période de rep8s pour éviter le
phénomene de colmatage biologique. A contrariosdancas 1, la charge polluante est
relativement faible et permet une alimentation saternance des filtres. De plus, les flux
diffusifs sont suffisants pour assurer les condgioécessaires a la dégradation aérobie de la
pollution.

IV. 2. 4. Influence des conditions d’exploitatiaur $activité bactérienne

IV. 2. 4. 1. Comparaison des profils bactériens

Les figures IV.15 et V.16 représentent les prdfigetériens a la fin d'une bachée (en régime
bactérien périodique) en fonction de la profondies filtres respectivement dans les cas 1 et
2. Les profils sont exprimés eng de DCO parkg de filtre. L’exploitation des filtres dans les
cas 1 et 2 mene a des profils bactériens tréselifts.

Dans le cas 1, la concentration bactérienne présanpic en proche surface du filtre (moins
d’1 cm, suivi de valeurs lIégérement décroissantes jastzumoitié du filtre. Les calculs ne
montrent pas d’activité bactérienne dans la maifiérieure du filtre.

Dans le cas 2, on observe aussi un pic de contientdactérienne en proche surface du
filtre, mais il est de plus forte amplitude. Il sstivi de valeurs globalement constantes dans le
reste du filtre.

% Cette période de repos est étudiée dans le pategts.4.
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La comparaison des deux profils bactériens mosetfert impact du mode d’alimentation sur
l'activité biologique dans les filtres verticaux.abs le cas 1, I'essentiel de I'activité
bactérienne semble se produire dans la moitié muypérdu filtre, alors que tout le filtre

participe a la biodégradation dans le cas 2. Ldeuvs de l'ordre de cing fois plus

importantes dans le cas 2 que dans le cas 1, $exttuiine exploitation a plus forte charge
dans le cas 2 que dans le cas 1.
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Figure 1V.15 : Concentration bactérienne en fonctle la profondeur a la fin de la bachée :
cas 1.
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Figure IV.16 : Concentration bactérienne en fonctie la profondeur a la fin de la bachée :
cas 2.

IV. 2. 4. 2. Comparaison des profils de concentrain des composants

Afin d’expliquer les différences que nous avonsideées dans le paragraphe précédent entre
les profils bactériens obtenus dans les cas 1 ab@s représentons dans les deux cas les
profils spatio-temporels de concentration pourplescipaux composants du modele.

Cas1l

Les figures IV.17, IV.18, et V.19 représententpasgivement les profils d’oxygene, 8O
rapidement biodégradable, et d’azote ammoniacal, leccas 1.

109



0.3

-10.28

- 10.26

E 0.24
Bt

Z 0.22
S

5 0.2

| =
[a W

. ' ; 0.18

© Concentration d'oxygéne (g/L)
0.16
| | | | | 0.14
0 1 2 3 4 5
Temps (h)

Figure IV. 17 : Concentration d’oxygene gazeux dutme bachée en fonction de la
profondeur et du temps.

Dans la figure IV.17, nous voyons que la consomonabactérienne d’oxygéne conduit a une
baisse de sa concentration dans la phase gazersd ths premiéres minutes de la bachée.
La ré-oxygénation du filtre par les flux diffusithéne a une quasi-saturation du filtre,
effective vers la fin de la bachée. Comparée amstemtes de demi-saturation des croissances
hétérotrophe et autotrophe, la valeur minimale decentration dans I'e4fi prouve que
I'oxygene n’est jamais limitant pour I'activité bogique aérobie au sein du filtre.

Ca,min
H
concentration d'oxygene dans l'eau et l'air,Hetla constante de Henry. On trouve une valeur milancke

concentration dans I'eau & la fin de la bachééoddre de4.5 mg.1'.

% valeur calculée a I'equilibre C,, i = , OU Cy min €t Ca min SONt respectivement les valeurs de
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Figure IV.18 : Concentration d@CO rapidement biodégradable durant une bachée en
fonction de la profondeur et du temps : cas 1.

La figure IV.18 permet d'observer I'évolution de tmncentration erDCO rapidement
biodégradable au cours d’'une bachée. Nous voyoris iy a pas d’évolution de la
concentration dans la moitié inférieure du filite,qui est en lien avec I'absence de biomasse
hétérotrophe (figure 1V.15). De plus, nous remarguone augmentation de la concentration
dans la moitié supérieure du filtre, liée conjomént a la limitation de la croissance
hétérotrophe (identifiée dans la figure IV.14) et phénoméne de mort bactérienne. On
rappelle que, dans le modéle adopté, la mort haoté transforme une partie de la biomasse
en DCO particulaire, elle-méme transformée @&CO rapidement biodégradable par
hydrolyse. Cette fraction peut étre utilisée parblamasse résiduelle pour sa croissance
(concept de mort-régénération). Les résultats derésente simulation montrent que ce
substrat n’est pas utilisé.

La figure 1V.19 montre I'évolution de la concentoat en azote ammoniacal au cours d’'une
bachée. Celui-ci est assez rapidement consommee giénétre que les quinze premiers
centimétres du filtre. Au-dela, et aprés vingt né@s la concentration en azote ammoniacal
est inférieure aux constantes de demi-saturatiencdeissances hétérotrophe et autotrophe.
Ceci constitue une raison supplémentaire expligleanbn-développement bactérien dans la
moitié inférieure du filtre, ainsi que la non-dédmtion de 1aDCO rapidement biodégradable
issue de la mort bactérienne. Etant donné les hgges du modéle biologique choisi, I'azote
ammoniacal semble donc étre, en tant que compasantsaire a la croissance des biomasses
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hétérotrophe et autotrophe, le facteur limitantaderoissance bactérienne dans le cas 1, et ce
malgré le rappo®CO/NH," favorable de I'effluent.
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Figure 1V.19 : Concentration d’azote ammoniacakdtiune bachée en fonction de la
profondeur et du temps : cas 1.

Cas ?

Les figures V.20, V.21, et IV.22 représententpasivement les profils d’oxygene, 0O
rapidement biodégradable, et d’'azote ammoniacat, leocas 2.

La figure IV.20 permet de voir la distribution sjde de la concentration d’oxygéne dans le
filtre pour le cas 2. Nous avons représentg, (T, T3) les temps caractéristiques de
'alimentation avec « flaguage » déterminés danpadegraphe 1V.2.2.2. Nous voyons que,
malgré le front convectif de ré-oxygénation ayamt llors de la phase 2 et la ré-oxygénation
par les flux diffusifs, il y a un manque d’oxygédans la moitié inférieure du filtre, et ce sur
toute la durée de la bachée. La concentration ggeme dans cette zone est inférieure aux
constantes de demi-saturation des croissancesotiéf@dre et autotrophe : 'oxygérmsst un
facteur limitant de la croissance bactérienneaunaditié inférieure du filtre. Les flux diffusifs
par le haut et le bas de du filtre (durant la ph&seont insuffisants pour permettre la ré-
oxygénation totale de la colonne lors d’une baaedeheures

La figure IV.21 permet d’observer I'évolution de &ncentration erDCO rapidement
biodégradable au cours d'une bachée. Ce composantagidement consommé dans les
premieres minutes de la bachée, sur la quasittotddi la colonne. La zon6,p5 m; 0,35 nj

fait exception. De la méme facon que dans le ca®ds observons une augmentation de la
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concentration dans la moitié supérieure du filb@nsécutive a la limitation partielle de la
croissance bactérienne hétérotrophe (démontréigam fiV.14) conjuguée au phénomeéne de
mort bactérienne.

Une partie de la masse €O rapidement biodégradable non consommée ou propaitéa
mort bactérienne pendant une bachée est en paaoi€e par infiltration lors de la bachée
suivante.
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Figure IV.20 : Concentration d’oxygene gazeux dtutare bachée en fonction de la
profondeur et du temps.

La figure 1V.22 montre I'évolution de la concentoat en azote ammoniacal au cours d’'une
bachée. L'azote ammoniacal est assez rapidemergoconé dans les vingt premiers
centimétres du filtre. La concentration chute emgtiminutes en dessous de la valeur de la
constante de demi-saturation pour la croissanedtébphe, ce qui explique la croissance de
la concentration eBCO rapidement biodégradable observée dan20gsemiers centimétres
du filtre (figure 1V.22) : 1aDCO créée par mort bactérienne ne peut pas étreiséetipour la
croissance des hétérotrophes. L’'azote ammoniadalliregant pour la croissance des
hétérotrophes dans les vingt premiers centimetrdgtce et a partir de vingt minutes apres le
début de la bachée, contrairement a I'oxygene.

La zone P,2 m; 0,4 n] semble peu propice a la nitrification. En effdgns cette zone, la
dégradation est limitée par la concentration d’'@ngy (figure IV.20), qui est inférieure la
constante de demi-saturation pour le processus itfdication. La faible baisse de
concentration observée dans cette zone est duduaugiffusifs d’'oxygéne entrant dans la
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zone et d’azote ammoniacal sortant de la zone.\igere est donc un facteur limitant pour la
nitrification dans la moitié inférieure du filtre.

De la méme facon que pour RCO rapidement biodégradable, une partie de l'azote
ammoniacal non consommé pendant une bachée estéépac infiltration lors de la bachée
suivante.
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Figure 1V.21 : Concentration d2CO rapidement biodégradable durant une bachée en
fonction de la profondeur et du temps : cas 2.
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Figure 1V.22 : Concentration d’azote ammoniacakdtiune bachée en fonction de la
profondeur et du temps : cas 2.

IV. 2. 5. Modélisation de I'alimentation des filgr@ar alternance

Comme nous l'avons vu dans les paragraphes présédarcharge polluante en entrée des
filtres de type francais et des lits d'infiltratigercolation (cas 2) induisent une forte
croissance bactérienne qui doit étre pondérée geuse dobserver le phénoméne de
colmatage biologique. Le choix communément faitrdouiter ce phénomene est la période
de repos. Elle consiste a stopper l'alimentatios fileres pendant une durée équivalente a
celle de la période d'alimentation. Nous proposongintenant une étude de ce type
d’exploitation & I'aide de I'outil numérique dévelee.

Les figures V.23 et IV.24 montrent les massesléstalans le filtre des bactérid3CO
rapidement biodégradable, oxygéne et azote amnmainiae période d’alimentation consiste,
durant trois jours, en dix-huit bachées qui seotetent en dix-huit maxima locaux dans la
partie gauche de la figure IV.23. Dans la figure2l/ seules les valeurs de masses totales a la
fin de chaque bachée sont représentées.
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Figure IV.23 : Masse bactérienne totale dans tiefdur une période de 6 jours.

Globalement, I'évolution de la biomasse décrite sdda figure V.23 est linéaire par
morceaux : croissante pendant la période d’alintiemaet décroissante pendant la période de
repos. Afin de vérifier le régime bactérien péropd, les pentes des deux segments de droites
sont opposées (périodes d’alimentation et de repbk méme durée).

Ici encore, la décroissance de la masse bactérimtale est liee a 'effet conjugué de la
limitation de la croissance bactérienne et du ph#@me de mort bactérienne. La figure IV.24
montre que, dans ce cas, la limitation de la capiss bactérienne (aussi bien hétérotrophe
gu’autotrophe) est due a un manque d’azote ammalnfaa masse totale tend vers zéro au
cours de la premiére journée de la période de Jeposeffet, la masse totale d’oxygene dans
le filtre tend vers la valeur de saturation dudiltet laDCO rapidement biodégradable voit sa
masse totale décuplée.

La forte masse totale d2CO rapidement biodégradable est donc issue de laftnamation

de la biomasse vivante dnCO particulaire (non représenté dans les graphe&:m&me
transformée enDCO rapidement biodégradable lors du processus d’lyglo Vue la
limitation de la croissance due au manque d’amnmmnite substrat n’entre pas dans le cycle
de mort-régénération aboutissant normalement aitgralisation du substrat. Le modéle
prédit alors le lessivage théoriqgue de 8¢ lors des premiéres bachées de la période
d’alimentation. Un phénomene de lessivage d’'unk teimplitude n'a cependant pas été
observé expérimentalement, que ce soit sur pileteuo site (Molle, non publié).

Ceci peut étre expliqué par deux raisons princgale
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o le modele a une conception tres simplifiée du mege de mort bactérienne, qui
correspond a une réaction d’'ordre 1 a coefficiemistant. Une autre alternative est le
concept de respiration endogéne utilisé notammanfASM3 (Henzeet al, 2000). La
respiration endogene prend en compte une décroisggabale de la biomasse, dont
la lyse ne crée pas dg;. La création déCO soluble pendant la période de repos ne
serait pas observée en utilisant ce concept.

o le modeéle ne prend pas en compte le phénoméneodiids de 'azote ammoniacal
sur la matiere organique, qui peut ralentir la seeeidentifiée par le modele.

Par ailleurs, on note que la ré-oxygénation tofjalequ’a la valeur de saturation) du filtre par
diffusion est effective envirod4 haprés le début de la période de repos.

S0l <€ > | € >
Période d’alimentation Période de repos

70

60
E50-
I
g 40- /f —©— Masse de Ss
g 30 > Masse d’oxygéne

Masse de Sn
10/ 1 ?
% 1 2 3 4 5 6
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Figure IV.24 : Masse totale d@CO rapidement biodégradable, d’'oxygene, et d’azote
ammoniacal dans le filtre sur une période de 6sjour

IV. 2. 6. Bilans entrée-sortie

A l'aide de bilans massiques a chaque pas de terhmbespace sur les composants et
processus, nous pouvons calculer les bilans massiglobaux (sur une bachée et dans la
totalité du filtre), ainsi que les abattements mmsypour 1aDCO rapidement biodégradable et
'ammonium, dans les cas 1 et 2. Ces bilans peemeét la fois de vérifier la robustesse de
I'outil numérique pour la modélisation de la dégrtioh aérobie en massifs filtrants verticaux,
ainsi que de comparer les abattements en résplamapport a des données expérimentales.
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Tableau IV.7 : Abattements moyens poubldaO rapidement biodégradable et F'ammonium,
pour les cas 1 et 2.

DCO Ammonium
Concentration  Abattement Concentration  Abattement
moyenne en sortie moyenne en sortie
Cas 1 (sur une 1 2 1
A 12 36 mg.l 70 % <10 g ~ 100 %

bachée) Mg ° Mg °
Cas 2 (sur une
période de six 45 mg.I* 71 % 11 mgit 69 %

jours)

Le tableau IV.7 donne les valeurs moyennes de corat®n et d’abattement en sortie de
zone active du filtre, calculées a l'aide du modgtar les cas 1 et 2. Notons que les
rendements sont calculés sur la période caradatgrestie chaque systeme. Nous rappelons
gue dans le cas 1, la période est la durée d’'uaeéea et que pour le cas 2, il s'agit d’'une
séquence d’alimentation et de repos, d'une durtsetae six jours (voir figures V.23 et
IV.24).

Pour lecas 1 Langergraber et Siimek (2005) ont mesuré des concentrations en swetie
pilotes de filtres verticaux dont la conceptior’etploitation sont similaires aux simulations
gue nous avons menées. lIs trouvent une concemtratammonium en sortie de couche
active du filtre ded,15 mg.T, soit un rendement proche @80 %sur ce paramétre. lls ont
mesuré la valeur deOT (Carbone Organique Total), qui n’est pas directgnsemparable a
la valeur deDCO rapidement biodégradable.

Pour lecas 2 Molle et al. (2005) donnent des valeurs moyennées de condentagt
abattements pour le deuxiéme étage constituédtos fplantés de roseaux de type francais
(sites réels). lls trouvent une valeur de concéiotianoyenne eCO de55 +8 mg.I* avec
un rendement moyen d® + 8 % La valeur deDCO mesurée prend en compte la fraction
inerte, ce qui n'est pas le cas du modele. La atretgon moyenne dBCO inerte en sortie
de deuxiéme étage de type francais est de I'ordr@0dmg.I. Nous ne pouvons donc pas
comparer directement les rendements réels et cétenas par le modele Concernant
I'ammonium, Molleet al. (2005) trouvent une valeur d&+ 2 mg.I* avec un rendement
moyen de78 + 7 % Le rendement calculé par le modele est légéremaums-estimé par
rapport a ces données. Il est envisageable qusofption de 'ammonium sur la matiére
organique, qui n'est pas prise en compte par leategdoit a I'origine de ces résultats.
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IV. 2. 7. Conclusion

Dans ce paragraphe, nous avons présenté les tesidtéa modélisation des filtres verticaux
accessibles au modele d’écoulements et de tramséattifs multi-composants présenté dans
le chapitre 1.

L'utilisation du taux de lyse bactériennByf comme parameétre de calage du profil de
concentration bactérienne dans les filtres verkica@té discutée. Une baisse de%8@le la
valeur par défaut utilisée dans le modele ASM1 merdobtenir une allure et des ordres de
grandeur correspondant a des données expérimeissles de la littérature.

Nous avons détaillé I'étude dans I'optique de leparaison de deux principes trés distincts
d’alimentation : (1) les filtres de premiére géniéra exploités a faible charge et de maniere
continue (cas 1), et (2) les filtres exploités aspiorte charge avec une période de repos, a la
maniére des filtres de type francais et des litHittration-percolation (cas 2).

Le modele, qui a fait preuve de bons résultats tanas de I'exploitation continue des filtres
verticaux, ainsi que dans la description de laguérid’alimentation du cas 2, a permis de
dégager les conclusions suivantes :

0 La croissance bactérienne est fortement impactédepaode d’exploitation choisi.
Dans le cas 1 (alimentation continue sans « flaguwagle profil bactérien montre que
seule la moitié supérieure du filtre participe ad@mdégradation aérobie de la
pollution. Dans le cas 2, tout le filtre particigela biodégradation, et I'ordre de
grandeur des concentrations bactériennes estain@lfis élevé que dans le cas 1.

o Une analyse en quatre phases, basée sur le caltalndasse totale d’oxygéne dans le
filtre dans le cas 2, a été réalisée et reliéadilVité bactérienne. Cette analyse montre
la forte interdépendance entre transferts d’oxyggrm®mnsommation bactérienne dans
le cas 2. Le modele montre que l'oxygéne est umeteiclimitant pour l'activité
bactérienne dans la partie inférieure du filtre.

o0 La méme analyse a été menée dans le cas 1: setlefeex phases ont été
distinguées. Le modéle montre que I'oxygéne n’asbgis limitant pour l'activité
bactérienne.

0 La ré-oxygénation par convection est prédominaaec64 % de la ré-oxygénation
totale, dans le cas 2 (alimentation avec « flaquag€&lle est négligeable dans le cas
1, alimenté sans « flaquage ».

o0 La ré-oxygénation est essentiellement réaliséedparflux diffusifs dans le cas 1, a
hauteur d®5 %par le haut du filtre.

o Un autre type de limitation de la croissance baté@e a été mis en évidence par le
modéle : elle concerne le manque d'azote ammonideié limite la croissance
bactérienne hétérotrophe dans le cas 1, et swirigspremiers centimétres des filtres
dans le cas 2.
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Le modele a montré ses limites lors de I'étudeadpdriode de repos des filtres (cas 2) : les
phases globales de croissance bactérienne (péliatimentation durant trois jours), et de
décroissance bactérienne (période de repos durgmird sont linéaires par morceaux dans
les résultats numériques, ce qui n’est pas le aas th réalité. De plus, le modéle montre un
fort lessivage d®CO rapidement biodégradable en début de périodentialiation, fait qui
n'a pas été observé a cette échelle dans la rée@l@s erreurs de prédiction peuvent étre
expliquées par deux hypothéses constitutives duelaod

o0 Le modele a une conception trés simple du phénomémeort bactérienne (cinétique
d’ordre 1 a coefficient constant).

o0 Le modele ne prend pas en compte le phénoméneodiids de 'azote ammoniacal
a la matiere organique.

Ces deux points ouvrent les perspectives d’amélmralu modeéle en vue d’'une description
plus réaliste des filtres verticaux dédiés audragnt des eaux usées urbaines.

Malgré les faiblesses liées aux choix de modétisatle modéle permet de calculer des

concentrations de sortie des abattement®@0 rapidement biodégradable et en ammonium
relativement proches de la réalité expérimentalegeussi bien pour le cas 1 que pour le cas
2.
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CONCLUSION GENERALE

Ce travail présente la méthodologie et les réesutihtenus en vue d’améliorer la connaissance
du fonctionnement global des massifs filtrantsigatix. L'étude des transferts d’oxygéne et
la modélisation mécaniste en constituent les deeg atructurants.

La synthése bibliographique a permis de préseegenlassifs filtrants verticaux traitant les
eaux usées urbaines en sortie de premier étageradentent: les lits d'infiltration-
percolation, les filtres verticaux plantés de rosepour le traitement secondaire et tertiaire,
ainsi que les deuxiémes étages des systémes Baswai les trois systémes principaux qui
ont été identifiés. Leur mode de conception et pleixation sont tres diversifiés, et les
valeurs de dimensionnement varient d’'un ordre dedgur. Cela justifie I'intérét d’'une étude
sur I'impact de ces choix sur I'efficacité de teaitent.

Les dégradations aérobies de la matiére organigde Bazote ammoniacal sont les objectifs
de traitement de ces systéemes. L'oxygene joue damcrbéle déterminant dans leur
fonctionnement, accentué par la compétition deissances hétérotrophe et autotrophe vis-a-
vis de ce composant. Un lien étroit entre valeudideensionnement et demande bactérienne
en oxygene a été mis en évidence.

Approche complémentaire a I'expérience, la modttisaest une méthode en plein essor dans
le domaine de la recherche sur les massifs fikraetticaux. Les écoulements, le transport,
les cinétiques biochimiques, et la végétation semprocessus a prendre en compte pour une
description compléte de ces systémes. La modéisatiphasique des écoulements et du
transport est un avantage déterminant pour I'étledetransferts d’oxygene.

La deuxieme partie du travail a détaillé la miseéguation et des conditions aux limites
permettant de décrire le transport réactif diphssio.e modeéele de dégradation suit une
structure similaire a celle du modele ASM1. La héSon numérique a I'aide d’éléments finis

discontinus est développée, et vérifiee par conpamaa une solution analytigue d’'un cas
particulier de transport en milieu saturé. Une dation qualitative par comparaison a des
données expérimentales issues de la littératuresluole chapitre. L’expérience consiste en
la mesure de la concentration d’'oxygéne dans tme fil sable colonisé. Le modéle, utilisé
avec des conditions aux limites et des paramétre#ases a cette expérience, donne des
résultats dont I'allure est semblable a celle aol¢eexpérimentalement.

La troisieme partie est une étude expérimentaléngraire du transport réactif d’'oxygene
dans une colonne non colonisée alimentée aveada tontenant du sulfite. Le pilote et le
protocole expérimental ont été adaptés en vue dugtee le calage du modele de transport
réactif (hors modele de biodégradation). Celuieste une perspective du travail présenté.
Une comparaison qualitative des transferts d’oxggeén fonction du mode d’alimentation,
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avec ou sans « flaquage » a été menée. Elle indjgeel’alimentation avec « flaquage »
permet de conserver un meilleur état d’oxygénatiomilieu poreux, et ce malgré une charge
supérieure en sulfite. Des conseils sont formuldés @améliorer le protocole expérimental
propose.

L’interprétation des résultats de simulation degkmxygénation des filtres verticaux en milieu
non colonisé fait I'objet du premier axe de la dem partie de ce travail. Elle permet de
dresser les conclusions suivantes :

0 La ré-oxygeénation par la surface inférieure desefl est faible comparée a celle
observée par la surface supérieure, et seule laiémsupérieure présente des
conditions satisfaisantes d’oxygénation pour ldt#i bactérienne. Le front de
percolation, en limitant la teneur en air dansddip inférieure du filtre, limite aussi la
ré-oxygénation de cette zone.

o Dans le cas d'un filtre non-colonisé alimenté pachges, le principal phénomene de
renouvellement d’oxygéne est la convection.

o Le phénomene de « flaguage » permet une meillalezivde ré-oxygénation, atteinte
plus rapidement que dans le cas de I'alimentatms « flaquage ».

Les éléments de discussion portent sur I'impactadeonsommation bactérienne sur ces
résultats, ce qui nous amene naturellement vedelgieme axe de cette partie comprenant
les résultats obtenus en intégrant un module dibiadation aérobie au modele.

Une premiere étape de calage a consisté a conipangrofils de concentration bactérienne a

des données expérimentales. Elle a amené a mothfigaleur du taux lyse bactérienne
hétérotrophe par rapport a la valeur par défastigisle ASM1.

Une étude comparative du mode d’alimentation dé®dide type francais et d'infiltration
percolation a celui des filtres de type autrichdemne les principales conclusions suivantes :

0 Le mode dalimentation a un fort impact sur la bam®e, qui est modifiée
spatialement et quantitativement.

o Le taux d'oxygene dans le filtre est trées dépendint’activité bactérienne. Une
analyse en quatre phases de la masse totale dixyd@ns le filtre, inhérente a
lalimentation avec «flaquage » (typique des gyst® francais et d'infiltration-
percolation), a été réalisée et reliée a I'actibaétérienne.

o Dans les systéemes francais et d’infiltration-pestioh, le phénomene de convection
réalise la majorité de la ré-oxygénation totalesli négligeable dans le cas autrichien,
pour lequel I'essentiel de la ré-oxygénation estad& flux diffusifs par le haut du
filtre.

Ces résultats mettent en évidence les différenadisnéntation entre d’'une part les systemes
francais et d'infiltration-percolation, et d’autpart les systemes autrichiens. Ces derniers ont
de faibles charges hydraulique et polluante et erploités sans alternance. L'oxygéne n’est
pas limitant pour la croissance bactérienne aérdlie systemes francais et d’infiltration-
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percolation sont plus fortement chargés, ce quiiqup de prévoir une période de repos afin
d’éviter le phénomene de colmatage biologique. Daes systéemes, l'oxygéne limite
l'activité bactérienne dans la moitié inférieurefdue.

Les limitations de la mise en équation du modébdolgique ont été mises en évidence lors de
'étude de la période de repos. La discussion aépsur le modele décrivant la mort
bactérienne et sur le phénomene d’adsorption denf@nium sur la matiére organique.

Ce travail a permis de compléter un modele d’écoald et transport réactif diphasique
adapté aux massifs filtrants verticaux. Les perspex de développement de ce modéle sont
vastes. Elles sont articulées autour de quatrégppimcipaux :

o0 Le calage du modele de transport réactif en miliem-colonisé, en utilisant les
expeériences décrites dans le chapitre Il.

o L’enrichissement du modéle biologique en réponse lemitations identifieées par le
présent travail, plus précisément vis-a-vis du ephde mort bactérienne.

o L’enrichissement du modéle de transport dans |dbjele décrire le phénomene
d’adsorption de 'ammonium sur la matiere organique

o La prise en compte de la modification de I'espagealplié a la présence bactérienne,
en couplant un modele de biofilm au modele actdehs le but de modéliser le
colmatage biologique.
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ANNEXES

|. Etalonnage du capteur de teneur en eau

[I. Bilans massiques sur 1aDCO et 'ammonium lors d’'une bachée dans les cas 1
et2
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Il. Etalonnage du capteur de teneur en eau

L’étalonnage des Theta-probes est réalisé enaritlides échantillons du sable utilisé pour la
zone active du pilote. Huit valeurs de saturatioreau sont obtenues dans un Becher d’'une
contenance dB00 mLpar pesée de la quantité d’eau introduite danédbantillons de sable
sec. Les échantillons sont uniformisés manuellement

Une régression d’ordre troiag( a;, a,, ag) est réalisée entre les valelre£n mV du signal de
sortie des capteurs et la teneur en eau prédéfinie

f=a,+aU +alU*+al’

0.35 4

0.3 4 _"/

0.25 4 R? = 0.9968

+ Sonde théta 1

® Sonde théta 2

Sonde théta 3
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[ll. Bilans massiques sur laDCO et 'ammonium lors d’une bachée dans les cas 1
et 2

Les bilans massiques sont présentés sur une bdgaes.le cas 1, le régime périodique est
atteint, et I'état de la colonne (dont les massésds deDCO rapidement biodégradable et
d’ammonium) est le méme au début et a la fin déitzhée.

Dans le cas 2, la période est de six jours. La dd@grésentéel§ bachée de la période
d’alimentation, figure IV.23) n’est donc pas auinég permanent bactérien : la masse totale
de bactéries, exprimée &CO est plus élevée a la fin de la bachée qu’au débependant

la figure 1V.24 montre que les masses totales DO rapidement biodégradable et
d’ammonium sont identiques au début et a la filadgchée, ce qui permet de faire les bilans
massiques pour ces composants du systeme.

Bilans massiques sur une bachée concerndntfarapidement biodégradable, pour les cas 1
et 2.

. : JUssue delamac Issue de
Entrée Sortie Consommée L ,
bactérienne I'hydrolyse

Cas 1 3,00 g.nf 0,88 g.nf 3,64 g.nf 0,14 g.nf 1,58 g.nf

Cas 2 12,5 g.nf 0,49 g.if 18,70 g.if 0,35 g.nf 6,34 g.nf

Bilans massiques sur une bachée concernant I'anumomuiour les cas 1 et 2.

Incorporée lssue de
Entrée Sortie Consommée dans la ,
. I'hydrolyse
biomasse
Cas 1 0,6 g.nt <10°g.m?* 0,56 g.nf 0,04 g.if  <10°%g.m?
Cas 2 3,04 g.rif 0,92 g.rf 1,86 g.nf 0,33 g.rif 0,07 g.rif
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