
  
 

 

 

Partenariat 2010 – Domaine Ecotechnologies et pollutions 
Action 28-5 « Amélioration de la réduction des micropolluants dans les stations de traitement des eaux usées domestiques 

(ARMISTIQ) »  

  
 

 
 
Etat de l’art des processus, des 
protocoles de quantification des 
vitesses d’adsorption et de 
dégradation, et des outils de 
simulation pour l’élimination des 
micropolluants dans les 
procédés biologiques de 
traitement des eaux usées 
 

ARMISTIQ – Action C 

 
 
Rapport bibliographique 
 
 
 
Maxime Pomiès, Marina Coquery et Jean-Marc Choubert  

Cemagref Lyon 
 
 

Décembre 2010 
 
 

 
Avec les partenaires : 

 

 
 



 

Partenariat 2010  
Ecotechnologies et pollutions 

Action 28-5 
 

 

Décembre 2010 - p 2/36 

 
Contexte de programmation et de réalisation 
 
Ce document fait partie de l’action 28-5, « Amélioration de la réduction des micropolluants dans les 
stations de traitement des eaux usées domestiques » (ARMISTIQ), Domaine Ecotechnologies et 
pollutions.  
 
Il s’agit du Livrable C1 : Etat de l’art des processus, des protocoles de quantification des vitesses 
d’adsorption et de dégradation, et des outils de simulation pour l’élimination des micropolluants dans 
les procédés biologiques de traitement des eaux usées. Ce rapport bibliographique s’inscrit dans la 
partie C du projet ARMISTIQ qui porte sur l’acquisition de connaissance sur les processus de 
dégradation pour la réduction des micropolluants partiellement biodégradables dans les traitements 
conventionnels de type boues activées. La démarche couplera essais en laboratoire, modélisation et 
validation sur site réel. 
 
Ces travaux sont réalisés dans le cadre du projet ARMISTIQ, en collaboration avec le Cemagref Lyon 
(Marina Coquery, Jean-Marc Choubert, Cécile Miège, Maxime Pomies, Alexandre Tahar), le CIRSEE 
Suez-Environnement (Sophie Besnault, Samuel Martin-Ruel, Mar Esperanza, Auguste Bruchet), et 
l’ISM-LPTC, Université de Bordeaux 1 (Hélène Budzinski, Karyn Le Menach).   

 
 
 
Les auteurs 
 
Maxime Pomiès, Doctorant, maxime.pomies@cemagref.fr 
Cemagref, centre de Lyon 

Jean-Marc Choubert, Ingénieur de l’agriculture et environnement, jean-marc.choubert@cemagref.fr 
Cemagref, centre de Lyon 

Marina Coquery (Coordination), Directrice de Recherche, marina.coquery@cemagref.fr 
Cemagref, centre de Lyon 
 
 
 
Les correspondants 
 
Onema : Stéphane Garnaud, Direction de l’Action Scientifique et Technique, 
stephane.garnaud@onema.fr 
 
Cemagref : Marina Coquery, Cemagref, marina.coquery@cemagref.fr 
 
 
 
 
Référence du document : M. Pomiès, M. Coquery et J.-M. Choubert (2010). Etat de l’art des 
processus, des protocoles de quantification des vitesses d’adsorption et de dégradation, des outils de 
simulations existants pour l’élimination des micropolluants dans les procédés biologiques de 
traitement des eaux usées, Rapport bibliographique. Cemagref, 36p.  
 
 
Droits d’usage : Accès restreint (avant publication) 

Couverture géographique : 
Niveau géographique : 

International 

National 

Niveau de lecture :   
Nature de la ressource :  

Professionnels, experts, chercheurs 

Document final 

 



 

Partenariat 2010  
Ecotechnologies et pollutions 

Action 28-5 
 

 

Décembre 2010 - p 3/36 

 

Etat de l’art des processus, des protocoles de quan tification des vitesses d’adsorption 
et de dégradation, des outils de simulations exista nts pour l’élimination des 
micropolluants dans les procédés biologiques de tra itement des eaux usées 

 
Rapport bibliographique 

 

M. Pomiès, M. Coquery et J.-M. Choubert 
 

 
SOMMAIRE 

 

RESUME ...................................................................................................................... 5 

ABSTRACT........................................... ....................................................................... 6 

LISTE DES TABLEAUX................................. .............................................................. 7 

LISTE DES FIGURES .................................................................................................. 7 

LISTE DES ABREVIATIONS............................. .......................................................... 8 

1. CONTEXTE ET OBJECTIFS ........................... ........................................................ 9 

2. METHODOLOGIE .................................................................................................. 10 

3. SUBSTANCES ET FAMILLES DE SUBSTANCES ETUDIEES DA NS LES 
MODELES.................................................................................................................. 11 

4. ETAT DE L’ART QUALITATIF DE LA MODELISATION DES SUBSTANCES 
DANS LES BOUES ACTIVEES EN AERATION PROLONGEE ...... ......................... 11 

4.1. MODELES STATIQUES/MODELES DYNAMIQUES .......................................................... 12 
4.2. DEMARCHE TYPE EMPLOYEE POUR LA MODELISATION .............................................. 12 

4.2.1. Etape 1 : choix des processus et des équations associées................................ 12 
4.2.2. Etape 2 : collecte des données et calibration................................................... 12 
4.2.3. Etape 3 : validation des modèles......................................................................13 

5. PROCESSUS D’ELIMINATION ET CONCEPTS DE MODELISAT ION ................ 13 

5.1. DEFINITIONS SIMPLES DES MECANISMES ................................................................... 13 
5.2. VOLATILISATION ....................................................................................................... 14 

5.2.1. Volatilisation due à l’aération ......................................................................... 14 
5.2.2. Volatilisation de surface................................................................................... 15 

5.3. SORPTION .................................................................................................................. 15 
5.4. BIODEGRADATION ..................................................................................................... 17 

5.4.1. Fraction du micropolluant accessible à la biodégradation............................. 17 
5.4.2. Biomasse prise en compte pour la biodégradation.......................................... 18 
5.4.3. Cométabolisme................................................................................................. 19 
5.4.4. Conditions aérobie/anoxie ............................................................................... 20 

5.5. LES FORMALISMES ADOPTES ..................................................................................... 21 
5.5.1. Cinétique du premier ou pseudo-premier ordre dans la phase liquide ........... 21 
5.5.2. Cinétique dans la phase liquide et dans la phase boues .................................. 21 
5.5.3. Cinétique de type Monod pour la biomasse globale ........................................ 21 
5.5.4. Cinétique de type Monod pour la biomasse spécifique (Équation 9) .............. 22 



 

Partenariat 2010  
Ecotechnologies et pollutions 

Action 28-5 
 

 

Décembre 2010 - p 4/36 

6. EVALUATION DES PARAMETRES DE MODELISATION : PROT OCOLES 
EXPERIMENTAUX..................................................................................................... 22 

6.1. PARAMETRES LIES A LA SORPTION............................................................................. 22 
6.1.1. Coefficient de partition Kd............................................................................... 22 

6.1.1.1. Expressions semi-empiriques .......................................................................... 23 
6.1.1.2. Mesure expérimentale ..................................................................................... 23 

6.1.2. Cinétique de la sorption ................................................................................... 24 
6.2. PARAMETRES LIES A LA DEGRADATION ..................................................................... 24 

6.2.1. Présence de substrat......................................................................................... 24 
6.2.2. Dopage ............................................................................................................. 24 
6.2.3. Aération............................................................................................................ 25 

7. CONDITIONS OPERATOIRES ET DOMAINE DE VALIDITE ... ............................ 25 

8. CONCLUSION ....................................................................................................... 26 

BIBLIOGRAPHIE ...................................... ................................................................. 28 

TABLE DES ANNEXES.................................. ........................................................... 31 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

Partenariat 2010  
Ecotechnologies et pollutions 

Action 28-5 
 

 

Décembre 2010 - p 5/36 

 

Etat de l’art des processus, des protocoles de quan tification des vitesses d’adsorption 
et de dégradation, des outils de simulations exista nts pour l’élimination des 
micropolluants dans les procédés biologiques de tra itement des eaux usées 

 
Rapport bibliographique 

 

M. Pomiès, M. Coquery et J.-M. Choubert 
 

 
RESUME 

 
 
Outre le développement de techniques analytiques de pointe (eaux usées et boues), le projet de 
recherche AMPERES a permis d’identifier et d’évaluer le potentiel d’élimination de substances à 
usage domestique par le procédé d’épuration biologique boues activées en aération prolongée. Ce 
procédé est le plus répandu en France. L’amélioration de cette élimination nécessite de mieux 
connaître les mécanismes qui se déroulent au sein même du réacteur biologique. L’objectif de nos 
travaux est donc de comprendre quels sont les processus majeurs dans l’élimination des 
micropolluants et quelles variables sont les plus influentes, qu’il s’agisse de paramètres liés aux 
propriétés physico-chimiques des molécules ou liés aux conditions de fonctionnement du procédé 
biologique. 
 
Les procédés biologiques d’épuration comme les boues activées en aération prolongée sont conçus 
pour éliminer les macropolluants (pollution carbonée et azotée). Ils éliminent cependant une grande 
part des micropolluants présents dans les eaux usées, mais cette élimination est très variable suivant 
les substances. Les mécanismes qui conduisent à cette élimination (volatilisation, sorption, 
biodégradation) sont encore mal connus. Les modèles utilisés pour caractériser le devenir des 
macropolluants sont plutôt bien maîtrisés mais ne sont pas adaptables aux micropolluants. Plusieurs 
auteurs ont proposés des modèles pour traduire le comportement des micropolluants dans les 
procédés et prédire les concentrations en sortie. 
 
Ce document présente les différents modèles disponibles dans la littérature qui tentent de décrire le 
devenir des micropolluants au sein du procédé à boues activées en aération prolongée. Nous 
détaillons en particulier les hypothèses posées par chacun des auteurs et les concepts utilisés pour 
caractériser les voies d’élimination des micropolluants. Les démarches expérimentales qui permettent 
de documenter les valeurs des paramètres de modélisation sont également présentées. 
 
 
 
 
MOTS CLES 
 

Volatilisation, sorption, biodégradation, modélisation, protocoles expérimentaux, boues activées, 
substances prioritaires et émergentes, micropolluants 
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ABSTRACT 

 
 
In addition to analytical techniques development for micropollutant analyses in wastewater and sludge 
matrices, the AMPERES project allowed to identify and evaluate the micropollutants removal potential 
of activated sludge process, which is the more widespread process in France. The improvement of 
this removal requires to better understand mechanisms which occur in the biological reactor. The 
objective of our work is to point out the main removal processus and which parameters are the most 
important. These parameters can be linked to molecule physicochemical properties or to operating 
conditions. 
 
Biological processes as activated sludge are designed to remove macropollution (carbon and nutrient 
pollution). In addition, they eliminate a large part of micropollutants present in urban wastewater, but 
this elimination is variable depending on the substances. Removal mechanisms (volatilisation, 
sorption, biodegradation) are still not well known. Models used to characterise macropollutant fate are 
well mastered but they are not adaptable to micropollutant behaviour. Several authors proposed 
specific models to traduce micropollutant behaviour in biological processes and to predict 
concentration in treated wastewater. 
 
This document presents available models in the literature which describe micropollutant fate in 
activated sludge process. In particular, we detail the hypotheses stated by each author and the 
concepts used to characterise micropollutant removal modes. The experimental strategies used to 
determine modelling parameter values are also presented. 
 
 
 
KEY WORDS 
 
Volatilisation, sorption, biodegradation, modelling, experimental protocol, activated sludge, priority and 
emerging substances, micropollutants 
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1. CONTEXTE ET OBJECTIFS  

Les micropolluants dans les rejets de stations d’épuration (STEP) sont soupçonnés d’être à l’origine 
de plusieurs problèmes environnementaux. Depuis l’adoption de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE 
2000/60/CE ; CE, 2000) de nombreux programmes de recherche et de quantification de ces 
micropolluants dans les rejets de stations d’épuration ont été menés (ex : AMPERES, RSDE – 
INERIS, 2009, ScorePP). En parallèle, plusieurs études ont mis en évidence l’impact écotoxique que 
ces substances exercent sur les écosystèmes dans les milieux aquatiques (Halling-Sorensen et al., 
1998 ; Daughton et Ternes, 1999). Ces observations conduiraient donc à la nécessité de diminuer les 
rejets en micropolluants dans les milieux aquatiques. Pour cela, l’application de la DCE prévoit un 
renforcement des réglementations nationales permettant une réduction voire une suppression des 
émissions de micropolluants, avec des listes de substances prioritaires régulièrement révisées 
(décision 2455/2001/CE, 2001 ; Directive fille, 2008/105/CE, CE, 2008). 
 
Pour parvenir à cet objectif, deux types d’actions sont envisageables : (i) les actions liées à la 
réduction à la source (réglementation des installations classées pour la protection de l’environnement 
(ICPE) et réglementation nationale interdisant l’utilisation et/ou la commercialisation de produits 
contenant des substances ciblées (comme cela peut être le cas concernant les pesticides)), (ii) 
l’amélioration de l’élimination par les procédés d’épuration. Les actions de réduction à la source sont 
évidemment nécessaires mais impliquent des investissements lourds pour les industriels ainsi que 
des modifications des habitudes de consommation pour les particuliers. L’amélioration de l’élimination 
des micropolluants par les STEP vise à augmenter l’efficacité des procédés qui sont déjà en place ou 
à concevoir de nouveaux procédés de traitement (procédés tertiaires). Les résultats du projet 
AMPERES1 (Coquery et al., 2011 ; Choubert et al., 2009 ; Choubert et al., 2011 ; Soulier et al., 2011) 
permettent de penser que l’on peut optimiser les performances de certains procédés d’épuration. 
Ainsi, ce projet a notamment permis de montrer que, sans être dimensionnés dans cet objectif, les 
procédés biologiques secondaires permettent d’éliminer de l’eau à plus de 70 % la moitié des 
composés pharmaceutiques étudiés (Soulier et al., 2011) et 40 % des autres substances étudiées 
(Choubert et al., 2011). Néanmoins, certaines substances prioritaires et émergentes sont toujours 
quantifiées dans les eaux traitées à des concentrations significatives, soit à cause de concentrations 
élevées dans les eaux résiduaires brutes, soit à cause d’une élimination faible du fait de leurs 
propriétés physico-chimiques (hydrophobicité, peu de sensibilité à la biodégradation). 
 
Afin de mieux comprendre le comportement des micropolluants au sein des procédés d’épuration, 
l’utilisation d’outils de modélisation permet de simuler les meilleures conditions de fonctionnement des 
procédés. Les modèles de type ASM (Activated Sludge Model) (Henze et al., 1987 ; Hauduc et al., 
2009) sont très robustes pour la modélisation du devenir des macropolluants. En revanche, ils ne sont 
pas adaptés à la description du comportement des micropolluants car les mécanismes entrant en jeu 
sont différents. Des modèles spécifiques sont nécessaires pour ce type de substances. 
 
En vue de l’amélioration de l’élimination des micropolluants, l’objectif général de ce travail est donc 
tout d’abord de mieux connaître les mécanismes qui se déroulent au sein du réacteur biologique et de 
définir quels sont les processus majeurs dans l’élimination des micropolluants et quelles variables 
sont les plus influentes, qu’il s’agisse de paramètres liés aux propriétés physico-chimiques des 
molécules ou liés aux conditions de fonctionnement du procédé biologique. 
 
Concrètement, il s’agit ici de répertorier les différents modèles de la littérature, construits pour décrire 
le comportement des micropolluants dans les procédés biologiques d’épuration. Nous nous limiterons 
au procédé le plus répandu en France : le procédé boues activées en aération prolongée. Ce procédé 
est aussi celui qui a été le plus étudié dans la littérature. Tout d’abord, nous listerons les substances 
et familles de substances étudiées par les auteurs des différents modèles recensés. Nous 
développerons ensuite les démarches expérimentales adoptées par les auteurs pour déterminer les 
valeurs des paramètres de modélisation utilisés dans ces modèles. Enfin, nous évaluerons les limites 
et domaines de validité de ces modèles. 
 

                                                 
1 Projet ANR PRECODD 2006-2009 : Analyse des micropolluants prioritaires et émergents dans les rejets et les eaux 
superficielles 
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2. METHODOLOGIE 

Pour la recherche des modèles, nous avons utilisé les bases documentaires « Web of Sciences » et 
« Scopus » en ciblant les recherches sur les mots-clés suivants : 

- modélisation ; 
- micropolluants / xénobiotiques / composés organiques ; 
- élimination / sorption / biodégradation ; 
- eau de STEP ; 
- procédé à boues activées. 

 
Ces mots-clés ont permis de compiler les publications faisant référence à différents aspects : 
modélisation, procédés d’épuration, micropolluants et mécanismes d’élimination. Au total, 22 
références bibliographiques ont été trouvées, se rapportant à 18 modèles traduisant le devenir des 
micropolluants au sein du procédé boues activées en aération prolongée (Tableau 1). Parmi ces 
références bibliographiques, plusieurs se rapportent à des outils informatiques comme Toxchem 
(Parker et al., 1994 ; Melcer et al., 1994), Simpletreat (Struijs et al., 1991) et Wwwtreat (Cowan et al., 
1993). 
 
Ensuite, 15 publications scientifiques supplémentaires ont été répertoriées concernant la mesure 
expérimentale des constantes traduisant les mécanismes d’élimination des micropolluants. 
 
 

Tableau 1 : Les modèles traduisant le comportement des micropolluants dans les boues activées 
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S iegris t 1989 X X

T O X C HE M logiciel 1990 X X X

S impleT reat (S truijs ) 1991 X X X

G ovind 1991 X X

WWT reat (C owan) 1993 X X

T O X C HE M (métaux) 1994 X X

J acobsen 1996 X X

L ee 1998 X X X X X

Wang 1999 X X

B yrns 2000 X X X X X

R ittman 2003 X

P eev 2004 X X

Urase 2005 X X X X X

Dionis i 2008 X X

C loutier 2008 X X

L indblom 2009 X X

P losz 2010 X X

Delgadillo-Mirquez 2011 X

F amille de substances  modélisées T ype de 

modèle
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3. SUBSTANCES ET FAMILLES DE SUBSTANCES ETUDIEES DANS LES MODELES  

Le devenir des micropolluants est un sujet qui a pris de plus en plus d’importance dans la littérature 
au cours des dernières années, notamment du fait des évolutions récentes de la réglementation. 
Cependant, les études se limitent souvent à des calculs de rendement global à l’échelle de la STEP 
ou du procédé. En général, les auteurs réalisent uniquement des bilans entre l’entrée et la sortie. Les 
études cherchant à déterminer le comportement des micropolluants et les mécanismes intervenant au 
sein du procédé d’épuration sont plus rares. Elles nécessitent davantage de mise en œuvre 
expérimentale mais donnent accès à des informations précieuses quant aux paramètres qui influent 
sur l’élimination des micropolluants. 
 
Dans ce type d’études, les auteurs se sont attachés à décrire soit un nombre restreint de molécules 
comme par exemple Lindblom et al. (2009) qui ont modélisé uniquement le bisphénol A, soit à 
modéliser toute une famille de molécules comme Govind et al. (1991) qui se sont intéressés à 25 
composés organiques volatils (COV). Dans le premier cas, la caractérisation des mécanismes est très 
précise alors que dans le second cas, le modèle est adaptable à plusieurs molécules.  
 
Les familles de molécules les plus modélisées sont les COV, les tensioactifs et les métaux (Tableau 
1). De nombreux COV ont fait l’objet de modèles dans le but d’estimer leurs émissions par 
volatilisation, qui sont difficilement quantifiables en temps réel sur une STEP. Certains tensioactifs 
(NTA, LAS) ont également été modélisés. Parmi les métaux, ceux réglementés dans les eaux par la 
DCE (CE, 2000), le cadmium, le plomb et le nickel, ont été étudiés. Le mercure quant à lui n’apparaît 
pas dans les modèles. Son analyse nécessite une méthode spécifique et lourde. L’arsenic non  plus 
n’apparaît pas dans les modèles En complément des métaux prioritaires, l’aluminium et le zinc 
apparaissent également dans une référence (Montheith et al., 1995). Ces 2 métaux sont réglementés 
dans les boues d’épandage en France (MEDDTL, 1998). Ensuite, les HAP (réglementés par la DCE), 
le bisphénol A, certains pesticides (comme le DDT, la dieldrine, le lindane) sont aussi référencés mais 
dans seulement 2 ou 3 modèles. Dans les modèles récents, les micropolluants dits émergents tels 
que les hormones et les produits pharmaceutiques ont été étudiés. La liste complète des molécules 
dont le comportement a fait l’objet d’une modélisation est présentée an Annexe 1.  
 
Le choix de molécules étudiées par les auteurs de ces modèles couvre tout un panel de familles et de 
propriétés physico-chimiques. Notons qu’un modèle qui caractérise une seule famille de molécules 
n’est pas forcément applicable à d’autres types de molécules. 
 
Parmi les familles citées dans les publications des modèles répertoriées dans le Tableau 1, les 
raisons du choix des molécules sont rarement explicitées. Ainsi certains substances d’intérêt, 
notamment celles réglementées, appartenant aux familles citées  n’ont pas été modélisées (par 
exemple mercure ou atrazine). De même, certaines familles d’intérêt comme les alkylphénols n’ont 
jamais été modélisées.  
 
 
 

4. ETAT DE L ’ART QUALITATIF DE LA MODELISATION DES SUBSTANCES DANS LES BO UES 
ACTIVEES EN AERATION PROLONGEE  

Au cours des dernières années, l’intérêt pour la recherche des micropolluants dans les rejets de STEP 
n’a cessé de croître. L’analyse des macropolluants et leur comportement au sein des STEP sont bien 
maîtrisés. En revanche, la communauté scientifique a bien moins d’expérience vis-à-vis des 
micropolluants. Les techniques d’analyses et les méthodes d’échantillonnage et de prélèvements 
spécifiques, assurant une fiabilité suffisante des données collectées, ne se sont développées que 
récemment. La plupart des études a consisté à mesurer des concentrations en entrée et sortie des 
ouvrages de traitement de manière à déterminer leur capacité d’élimination, en termes de rendement. 
La connaissance et l’étude des mécanismes d’élimination au sein des procédés sont plus rares. Dans 
la partie qui suit, nous donnons une vision d’ensemble de l’application de la modélisation au 
comportement des micropolluants au sein des boues activées en aération prolongée. 
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Nous en avons dénombré un total de 18 (Tableau 1). Ce nombre est plutôt élevé. En comparaison, les 
modèles utilisés pour décrire le devenir des macropolluants sont en nombre plus limité et sont souvent 
de type ASM (Henze et al., 1987 ; Hauduc et al., 2009). Trouver un nombre aussi élevé de modèles 
différents dénote que : (i) il n’y a pas de consensus sur les phénomènes décrivant le comportement 
des micropolluants et (ii) le recul sur chaque modèle n’est pas encore suffisant pour discriminer l’un 
par rapport à l’autre (iii) il est possible qu’il n’existe pas un modèle unique pour l’ensemble des 
micropolluants. 
 

4.1. Modèles statiques/modèles dynamiques 

Parmi les modèles, il est important de différencier les modèles statiques (10 sur 18) et les modèles 
dynamiques (8 sur 18) (Tableau 1) bien qu’ils soient fondés sur les mêmes équations bilans au 
départ. Les modèles statiques font l’hypothèse d’un régime permanent. Pour une concentration 
donnée en micropolluant en entrée, ils permettent de prédire la concentration en sortie. Cependant, 
en entrée des procédés, la concentration des micropolluants des stations varie au cours du temps 
(Cloutier et al., 2008 ; Plosz et al., 2010 ; Coquery et al., 2011). Seuls les modèles dynamiques 
tiennent compte de ces évolutions de concentrations dans les mécanismes entrant en jeu. 
 

4.2. Démarche type employée pour la modélisation 

L’évaluation et la comparaison des différents modèles consistent, dans une première approche, à 
juger la robustesse des démarches entreprises dans la construction d’un modèle. La confrontation des 
modèles a permis de faire apparaître une démarche type en 3 étapes qui reprend quelques points de 
la démarche de modélisation récemment définie par le groupe Good Modelling Practice de l’IWA, 
partiellement publiée par Spérandio et al. (2010). 
 

4.2.1. Etape 1 : choix des processus et des équations associées 

Lors de la modélisation du comportement de substances au sein de procédés biologiques, différents 
objectifs sont poursuivis par les auteurs, comme par exemple : 

- prédire la concentration en sortie du procédé ; 

- déterminer le mécanisme d’élimination prépondérant ; 

- évaluer l’influence de certains paramètres des modèles sur le taux d’élimination en 
micropolluants. Ces paramètres peuvent être des propriétés physico-chimiques des 
micropolluants (ex : log Kow) ou des conditions de fonctionnement du procédé (ex : SRT, pH). 

 
Comme nous l’avons vu précédemment, le choix des substances à étudier n’est pas forcément 
explicité par les auteurs de ces travaux. Cependant, les substances choisies rassemblent toute une 
gamme de familles de molécules donc de propriétés physico-chimiques. Les substances choisies 
permettent de faire des choix dans les processus d’élimination qui seront intégrés au modèle. 3 
processus essentiels sont mentionnés : la volatilisation, la sorption et la biodégradation. Dans tous les 
modèles, la sorption et la biodégradation sont prises en compte. En revanche, la volatilisation est 
parfois négligée lorsque les substances étudiées ne sont pas volatiles (ex : bisphénol A dans Urase et 
Kikuta (2005) et Lindblom et al. (2009)). 
 
En ce qui concerne le choix des équations associées aux processus, de nombreux concepts co-
existent. Nous expliciterons chaque concept par la suite. Il est important de noter que la plupart des 
hypothèses faites quant au choix des équations ne sont jamais justifiées et très rarement validées par 
les auteurs. Cela n’aide pas à discriminer les modèles qui sont les plus pertinents. 
 

4.2.2. Etape 2 : collecte des données et calibration 

Les données nécessaires à la construction des modèles sont de plusieurs types : 

- les données de concentration en micropolluants ; 

- les conditions opératoires du procédé (débit, SRT, HRT, Qextraction boues, etc.) ; 

- les valeurs des paramètres des équations du modèle.  
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Concernant les données de concentrations mesurées, les techniques d’échantillonnage et d’analyse 
ne sont pas comparables entre auteurs. De plus, elles ne sont pas toujours bien décrites dans les 
publications. La fiabilité de ces données peut donc être discutable. 
 
L’estimation des paramètres des modèles peut provenir de la littérature ou de travaux expérimentaux 
(calage), suivant les moyens et les objectifs de l’auteur. Nous avons remarqué que l’effort 
d’ajustement des paramètres à partir de données expérimentales est très souvent porté sur les 
paramètres de biodégradation, tandis que les travaux portant sur les paramètres de sorption sont plus 
rarement réalisés (Annexe 2). Nous pouvons nous poser des questions quant à la robustesse du 
calage des paramètres de sorption (voir paragraphe 6.1). 
 

4.2.3. Etape 3 : validation des modèles 

L’étape de validation montre si un modèle est robuste ou non, en utilisant les paramètres de 
modélisation initialement calibrés, à un autre jeu de données expérimentales. Sur les 18 articles 
trouvés dans la littérature, seuls 8 abordent cette étape (Annexe 3). A noter que l’absence de l’étape 
de validation d’un modèle ne concerne pas seulement les modèles les plus anciens. 
 
La validation peut se faire de plusieurs manières, suivant les moyens dont disposent les auteurs. En 
majorité, ils utilisent des données issues de STEP réelles (concentrations en entrée et sortie de 
STEP). Les concentrations en sortie des procédés biologiques observées et simulées sont alors 
comparées. Pour Govind et al. (2010), les données observées proviennent de campagnes de 
mesures effectuées dans le cadre de leur étude. En revanche, d’autres auteurs se basent sur des 
données issues d’autres études, dont la fiabilité est davantage discutable car la manière de les 
produire n’est pas explicitée (Struijs et al., 1991 ; Cowan et al., 1993). Lindblom et al. (2009) valident 
leurs paramètres expérimentalement en réalisant une expérimentation sous forme d’un essai en 
batch. Plosz et al. (2010), quant à eux, valident le calage des paramètres de leur modèle en le 
comparant aux valeurs des paramètres extraites de la littérature. 
 
 
 

5. PROCESSUS D’ELIMINATION ET CONCEPTS DE MODELISATION  

Pour les micropolluants dans les boues activées aération prolongée, 3 voies d’élimination sont 
présentées par les différents auteurs : la volatilisation, la sorption, la dégradation. Notons que dans 
aucun des modèles répertoriés l’aspect hydraulique n’est évoqué. Tous les auteurs considèrent 
implicitement que le procédé boues activées en aération prolongée est parfaitement mélangé. Cette 
hypothèse implique que les concentrations et le déroulement des processus d’élimination sont 
identiques en tous points du réacteur. De même, deux paramètres opératoires ne sont pas inclus 
dans les modèles : l’influence du taux de recirculation de la boue vers le bassin biologique n’est pas 
pris en compte et les limitations que peut avoir l’aération ne sont pas abordées. 
 

5.1. Définitions simples des mécanismes 

Volatilisation  : ce processus traduit la mise à l’équilibre d’une substance entre la phase liquide et la 
phase gazeuse. Cet équilibre est caractérisé par un coefficient H appelé coefficient de Henry. Dans un 
réacteur, la volatilisation peut être aussi due à l’effet de l’aération, on appelle ce phénomène stripping. 
Suivant les auteurs, ces deux phénomènes sont dissociés ou inclus simplement sous le terme de 
volatilisation. 
 
Sorption (d’après Ternes et al., 2004) : la sorption traduit la distribution d’un composé entre la phase 
liquide et la phase solide (qui correspond à la boue dans le bassin biologique). La sorption comprend 
à la fois l’absorption (interactions hydrophobes des groupes aliphatiques et aromatiques des 
substances avec la membrane cellulaire lipophile des bactéries) et l’adsorption (interactions 
électrostatiques des groupes chargés positivement d’un composé avec les surfaces chargées 
négativement des bactéries). Ces deux phénomènes sont très difficiles à dissocier, notamment à 
l’échelle d’un procédé biologique, on considère donc globalement la sorption. 
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Biodégradation  : la biodégradation, au sein d’un bassin biologique, traduit tous les phénomènes qui 
conduisent à la transformation (ou métabolisation) d’un micropolluant. On simplifie généralement 
toutes les réactions qui se déroulent en un seul processus de biodégradation, voire quelques-uns, qui 
est représenté par un coefficient cinétique de biodégradation. 
 
Cométabolisme  : il y a cométabolisme au sein du bassin biologique lorsque qu’il y a présence de 
deux substrats : un substrat facilement biodégradable qui va être utilisé pour la croissance de la 
biomasse et un second substrat, le micropolluant, qui va être biodégradé mais sans servir ni de 
source de carbone ni d’énergie à la biomasse. 
 

5.2. Volatilisation 

Le mécanisme de volatilisation est inclus dans 7 des modèles répertoriés. La prise en compte de la 
volatilisation est essentiellement liée au type de micropolluant dont le comportement est modélisé. Il 
ne concerne en fait que les substances dîtes volatiles, c’est-à-dire ayant une constante de Henry 
supérieures à 100 ou 200 Pa.m3/mol selon les auteurs. La volatilisation intervient pour les COV 
(Struijs et al., 1991 ; Govind et al., 1991 ; Lee et al., 1998 ; Byrns, 2001), les tensioactifs (Struijs et al., 
1991 ; Cowan et al., 1993), certains HAP (Lee et al., 1998 ; Byrns, 2001), certains pesticides tels que 
le lindane, le DDT, la dieldrine (Lee et al., 1998 ; Byrns, 2001) et d’autres molécules organiques 
comme l’acétone, le phénol (Lee et al., 1998 ; Byrns, 2001). Le comportement des composés 
pharmaceutiques, des hormones et des métaux n’est pas lié à la volatilisation.  
 
Le mécanisme de volatilisation est lié à l’équilibre entre la phase gazeuse et la phase liquide. Le 
transfert vers la phase gazeuse dépend à la fois des propriétés physico-chimiques du micropolluant 
(constante de Henry) et des conditions de fonctionnement du procédé (aération, agitation). Selon les 
auteurs, plusieurs types de volatilisation sont mis en évidence que nous décrivons ci-après. 
 

5.2.1. Volatilisation due à l’aération 

Le type d’aération influe sur l’hydrodynamique et donc sur le transfert de la phase liquide vers la 
phase gazeuse. A l’échelle d’un bassin, le débit d’air (Qair), la concentration en micropolluant (Smp) 
et la constante de Henry (H) du micropolluant contrôlent ce transfert selon l’équation 1: 
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/

    (Équation 1)  

 
Avec : rvol : vitesse de volatilisation du micropolluant (g/j) ; 

Smp : concentration en micropolluants en phase dissoute (µg/l) ; 
 Qair : débit d’air (m3) ; 
 H : constante de Henry (m3eau/m3air) ; 
 R : constante des gaz parfaits (J/kg/K) ; 
 T : température (K). 
 
Dans l’état des lieux des modèles fait par Lee et al. (1998), les auteurs constatent que la modélisation 
de la volatilisation due aux bulles est souvent mal représentée. Cowan et al. (1993) considèrent que 
l’équilibre phase gazeuse - phase eau est atteint tout au long du trajet d’une bulle dans le réacteur. 
Cela conduit à une surestimation du transfert vers la phase gazeuse. Pour éviter cela, Lee et al. 
(1998) proposent alors d’intégrer un facteur traduisant le degré de saturation de la bulle (entre 
accolades dans l’équation 2). 
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Avec : rvol : vitesse de volatilisation du micropolluant (g/j) ; 
Z : profondeur du bassin (m) ; 
kL : coefficient de transfert de masse de la phase liquide (m/j) ; 
kG : coefficient de transfert de masse de la phase gaz (m/j) ; 
abulle : aire interfaciale des bulles spécifique (m-1) ; 
U : vitesse d’ascension des bulles (m/j). 

 
5.2.2. Volatilisation de surface 

Lee et al. (1998) insistent sur le fait que les modèles antérieurs au sien ne tiennent pas compte de la 
volatilisation à la surface du bassin alors qu’elle est non négligeable. Ils proposent l’équation 3 dans 
son modèle : 
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Avec : rvol,surf : vitesse de volatilisation de surface du micropolluant (g/j) ; 

asurf : aire interfaciale spécifique de la surface (m-1) ; 
V : volume bassin (m3). 

 
Parmi les molécules étudiées par Byrns (2001), la volatilisation contribue à plus de 50 % de 
l’élimination totale pour le benzène, le toluène, le xylène, la dichloroéthène, et le 1,1-dichloroéthane. 
Dans l’étude de Govind et al. (1991), la volatilisation représente plus de 70 % de l’élimination pour le 
tétrachlorure de carbone, le trichlorométhane, le 1, 2-dichloropropane, le tétrachloroéthylène, le 
trichloroéthylène et le 1,1,1-trichloroéthylène. En revanche, seuls 6 % de l’élimination du toluène sont 
dus à la voie de volatilisation. Melcer et al. (1994) évaluent eux aussi l’importance de ce mécanisme 
sur l’élimination globale : il ne représente pas plus de 20 % pour le dichlorométhane, le 
trichlorométhane, le 1,1,1-trichloroéthane et le xylène. Seul le 1,4-dichlorobenzène voit son élimination 
influencée par la volatilisation (58 %). Parmi ces 3 études, certaines substances étudiées sont 
communes. En comparant les résultats, on observe des différences quant à l’importance du 
phénomène de volatilisation sur l’élimination. 
 

5.3. Sorption 

Le phénomène de sorption désigne la distribution du micropolluant entre le compartiment aqueux 
(c’est à dire la phase dissoute) et le compartiment de sorption. De façon générale, ce compartiment 
désigne la boue (la phase particulaire) du bassin d’aération. Seul le modèle de Delgadillo-Mirquez 
(2011) (dont l’application porte sur les boues en anaérobie) inclut non pas un mais deux 
compartiments sur lesquels peuvent se sorber les micropolluants : la phase particulaire d’une part et 
la matière organique colloïdale d’autre part. L’effet de la composition de la boue et notamment de la 
matière organique sur l’élimination des micropolluants a été étudié par plusieurs auteurs (Sedlak et 
al., 2000 ; Barret et al., 2010a). Dans le cadre du procédé boues activées, la présence de matière 
organique dans le bassin biologique reste limitée (par rapport au procédé à membranes par exemple). 
De plus, très peu de données de sorption sur la matière organique colloïdale sont disponibles dans la 
littérature. Intégrer ce mécanisme dans un modèle nécessiterait de faire des expérimentations 
supplémentaires. 
 
La rapidité du phénomène de sorption des micropolluants (par rapport aux autres mécanismes) 
implique que ce phénomène soit souvent considéré comme instantané, comme c’est le cas par 
exemple pour les modèles statiques. Les modèles dynamiques associent une dimension temporelle à 
ce mécanisme. Parmi les modèles dynamiques, seuls Plosz et al. (2010) considèrent une sorption 
instantanée. Les autres auteurs considèrent que sorption et désorption sont en compétition, jusqu’à 
équilibre entre ces deux processus.  
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En réalité, lorsqu’une substance est distribuée entre une phase particulaire et une phase dissoute, les 
phénomènes de sorption et de désorption se déroulent simultanément. On considère que l’on a atteint 
l’équilibre lorsque le rapport des vitesses de sorption et de désorption est constant. Ce rapport, appelé 
coefficient de sorption (de partition ou de partage), est appelée Kd. Il s’exprime en l/g de MES (ou l/g 
de MVS) et sa valeur est souvent donnée en log Kd. 
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   (Équation 4) 
 

On considère souvent Kd comme une propriété physico-chimique intrinsèque à une substance. Par 
exemple, dans la base de données du logiciel Toxchem, une valeur de Kd est associée à chaque 
substance. Dans la littérature, le coefficient Kd est souvent calculé à partir du coefficient traduisant 
l’hydrophobicité Kow. Le Kow traduit le partage d’une substance organique entre deux solvants aux 
propriétés différentes : l’eau et l’octanol. Si la valeur de log Kow est positive et élevée, cela traduit la 
tendance d’une molécule à être hydrophobe. Cependant, plusieurs études ont montré que d’autres 
phénomènes pouvaient intervenir comme des interactions électrostatiques (ex : Ternes et al., 2004). 
La valeur du Kd est aussi liée à la matrice sur laquelle la substance s’adsorbe. Dans la littérature, on 
trouve des coefficients de partition eau-sol, eau-sédiments, eau-boues secondaires, dissous eau 
brute-particulaire eau brute. Les valeurs peuvent être très différentes selon les matrices pour une 
même substance et ne sont donc pas extrapolables à une autre matrice.  
 
Les études récentes, portant spécifiquement sur la sorption, de nombreux paramètres semblent entrer 
en jeu. Barret et al. (2010c) mettent en évidence l’influence de la matière organique colloïdale et 
dissoute sur la distribution des HAP entre les phases dissoutes et particulaires. De même, dans des 
études sur le milieu aquatique, certains auteurs ont proposé un coefficient de partition COD-eau (Gao 
et al., 1998; Warren et al., 2003). Le carbone organique dissous (COD) est alors vu comme une 
"troisième" phase. L'effet du COD peut être assimilé à une augmentation de la solubilité. Un rapport 
de la WERF (Water Environment Research Foundation) (Sedlak et al., 2000) soulève aussi le fait que 
la matière organique dissoute joue un rôle d’agent complexant pour les métaux. Les complexes 
formés sont ainsi très peu adsorbables. 
 
Barret et al. (2010a) ont ensuite montré que la sorption est influencée par les propriétés de la boue 
ainsi que par celle du micropolluant. L’auteur propose un modèle pour calculer log Kd à partir des 
caractéristiques de la matrice (teneur en matière organique MO, DCO, concentrations en protéines et 
en lipides, teneur en matières sèches MS, en matières sèches minérales) et du micropolluant (log 
Kow, masse molaire, solubilité, nombre de C5, de C6, de Cl). Plosz et al. (2010) évoquent d'autres 
mécanismes comme l'échange cationique, le pont cationique, la complexation de surface, les ponts 
hydrogène sans toutefois les inclure dans son modèle. 
 
Suivant la tendance d’une substance à se sorber ou non, elle sera éliminée de la filière eau. Pour les 
métaux par exemple, la sorption est l’unique mécanisme d’élimination. Les métaux avec une forte 
affinité pour la boue comme Al, Hg, Ag sont fortement éliminés alors que les métaux qui sont 
principalement présents en phase dissoute (Li, B, Rb) ne sont pas retirés de la filière eau (Choubert et 
al., 2011). Pour un bêtabloquant comme l’aténolol (qui est pourtant hydrophile avec log Kow=-0.03), 
Carucci et al. (2006) montrent que la sorption est responsable 50 % de son élimination.  
 
Les substances qui ont tendance à se sorber sont éliminées lorsque la boue est extraite du bassin 
d’aération. Elles se retrouvent alors dans la filière de traitement de la boue puis éventuellement dans 
les filières de valorisation de la boue. Ces éventuels transferts ne sont pas abordés dans les modèles. 
Ceux-ci ne s’intéressent qu’au devenir des substances vis-à-vis de la filière eau. 
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5.4. Biodégradation 

Le formalisme et les hypothèses liées à la description du phénomène de biodégradation apparaissent 
très variés suivant les auteurs. Les constantes cinétiques utilisées dans chacun des modèles sont de 
ce fait difficilement comparables. Les modèles ne décrivant que le devenir des métaux ne font pas 
intervenir ce phénomène. 
 

5.4.1. Fraction du micropolluant accessible à la biodégradation 

Une des différences les plus marquantes entre les modèles concerne le compartiment (micropolluant 
dissous ou micropolluant sorbé) qui peut être sujet à la biodégradation. Nous avons pu mettre en 
évidence quatre concepts, cités ci-dessous, et schématisés sur la Figure 1 : 

(i) seul le micropolluant situé dans compartiment dissous subit une biodégradation (concept 
majoritaire dans les publications – 8 sur 18) ;  

(ii) seul le micropolluant situé dans le compartiment sorbé sur la boue subit la biodégradation 
(1 sur 18) ; 

(iii) les deux compartiments, dissous et sorbé, subissent la biodégradation simultanément, 
mais à des vitesses différentes (3 sur 18) ;  

(iv) le micropolluant, situé dans la fraction totale subit la biodégradation (1 sur 18). 
 

Une publication récente (Plosz et al., 2010) fait l’hypothèse d’une production de micropolluant via la 
transformation d’un composé source dit « parent » (non mesurable) (1 sur 18). 
 
 

COV, pesticides, BPA

pharma, hormones, BPA

3 pharma

HAP, pesticide, COV, tensioactifs
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Pas de biodPas de biodéégradation gradation 
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Figure 1 : Schématisation des concepts traduisant la fraction de micropolluants accessible à la 

biodégradation dans les modèles étudiés (avec le nombre de modèles associés et les familles de 
micropolluants concernées) 

 
Ces différents concepts posent le problème de la localisation de la réaction de biodégradation. La 
plupart des auteurs considère que le micropolluant sous forme dissoute est dégradable. Rittmann et 
al. (2003) émettent cette hypothèse à partir des résultats qu’ils ont publiés auparavant (Rittmann et 
al., 2001). Ces derniers ont montré que les LAS (alkylbenzènes sulfonates linéaires) n’étaient pas 
biodégradés lorsqu’ils étaient sorbés sur la biomasse. A l’exception de Rittmann et al. (2003), aucun 
autre auteur faisant cette hypothèse dans son modèle ne la justifie, à l’instar des observations pour 
les paramètres majeurs. Utiliser le micropolluant dissous comme étant la fraction biodégradable 
semble être la convention, à l’image des équations traduisant la biodégradation des macropolluants 
de type ASM. De plus, d’un point de vue analytique, la mesure de la concentration dissoute est 
généralement beaucoup mieux maîtrisée et plus facile que celle de la concentration sorbée. 
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D’autres auteurs considèrent que la biodégradation peut avoir lieu dans le compartiment sorbé (MES). 
Cowan et al. (1993) s’appuient sur des résultats de la littérature qui montrent que les rendements 
d’élimination observés par biodégradation ne peuvent pas être expliqués par la biodégradation de la 
phase liquide seulement (Rtotal>Rdissous). Il cite pour cela, Larson et Vashon (1983) et Shimp et Young 
(1988) qui ont montré que pour les tensioactifs cationiques (produits chimiques qui s’associent 
fortement aux solides), une forte dégradation intervient lorsque plus de 99 % du composé est sorbé. 
Cowan et al. (1993) ont aussi observé pour d’autres substances fortement sorbées une 
biodégradation immédiate (NTA, LAS, …). Ils en concluent qu’une biodégradation si forte ne peut 
intervenir que si la part sorbée y contribue. Lee et al. (1998) reprennent ces arguments pour justifier 
ses hypothèses. Urase et Kikuta (2005), quant à eux, considèrent que seul le micropolluant sorbé est 
soumis à la biodégradation. Ils justifient expérimentalement ce choix par le fait qu’aucune 
biodégradation n’est observée en absence de biomasse. Ils modélisent pourtant le comportement de 
micropolluants peu adsorbables (produits pharmaceutiques). 
 
Aucun consensus ne se dégage donc de l’ensemble des concepts proposés. Les hypothèses faites 
sur le choix du compartiment biodégradable ne sont que peu argumentées lors de la construction du 
modèle. Elles ne sont jamais justifiées a posteriori, expérimentalement. Localiser la fraction des 
molécules concernée par la réaction de biodégradation semble être un défi difficile. A première vue, il 
paraît concevable de dire que la réaction entre la bactérie et la substance se fait lorsqu’elles sont en 
contact, à savoir lorsque la molécule est sorbée sur la boue. En revanche, on peut considérer que la 
réaction de biodégradation de la molécule est réalisée par des enzymes excrétées dans la phase 
dissoute par les bactéries. Dans ce cas-là, c’est plutôt la molécule sous forme dissoute qui est 
biodégradée.  
 
Les 2 approches peuvent en fait constituer la description d’un seul et même phénomène, suivant la 
précision et l’échelle temporelle avec lesquels il est observé : lorsque l’on considère la dégradation de 
la part sorbée, il peut s’agir d’une biodégradation directe (due à des enzymes extracellulaires) ou alors 
après désorption (la cinétique de désorption doit être rapide par rapport à la cinétique de 
biodégradation) (Cowan et al., 1993). 
 
En résumé, le concept adopté en général est de considérer que le compartiment dissous est 
accessible à la biodégradation. En comparaison, dans les modèles de type ASM traduisant le devenir 
des macropolluants (carbone et azote), la part accessible est seulement la part de substrat soluble. 
De plus, expérimentalement, le suivi de la concentration dissoute est plus facile à mettre en place que 
celui de la concentration du micropolluant sorbé sur la boue. 
 

5.4.2. Biomasse prise en compte pour la biodégradation 

Vis-à-vis de la biodégradation, les concepts se déclinent aussi par rapport à la biomasse capable de 
dégrader les micropolluants. Deux approches générales sont adoptées : soit les micropolluants sont 
dégradés par la biomasse globale, soit uniquement par une partie spécifique de la biomasse (Figure 
2). 
 
Les auteurs considérant une biomasse spécifique basent leurs modèles sur la présence d’une espèce 
(ou de plusieurs espèces) de bactéries capables de dégrader le micropolluant (Siegrist et al., 1989 ; 
Jacobsen et al., 1993 ; Peev et al., 2004 ; Lindblom et al., 2009). Le reste de la biomasse n’a pas la 
faculté de biodégrader les micropolluants. L’inconvénient de ce concept est que la concentration en 
biomasse dégradante n’est pas mesurable. 
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62

4

2

MVS (Matières volatiles en suspension)
MES (Matières en suspension)
Xactive (fraction des MVS : MVS - fraction inerte)
Xmp (biomasse spécifique pour la dégradation des micropolluants)
non précisé

 
Figure 2 : Fraction de la biomasse dégradante utilisée dans les modèles étudiés (nombre de modèles 

associés) 
 
En revanche, les autres modèles considèrent la biomasse globale du réacteur biologique dans les 
équations de biodégradation ou plus précisément une part mesurable de cette biomasse : la 
concentration en MES, la concentration en MVS ou la concentration en biomasse active (c’est-à-dire 
en MVS mais sans la part inerte). Exprimer la biodégradation à partir de ces données est avantageux 
dans le sens où l’expérience permet d’y accéder facilement. Mais au final, le concept de biomasse 
dégradante est inclus dedans.  
 

5.4.3. Cométabolisme 

Un aspect important de la biodégradation est le phénomène de cométabolisme. La transformation 
d’un composé par une communauté microbienne peut être due à 2 phénomènes : la biodégradation 
« directe » et le cométabolisme (Figure 3) : 

- la biodégradation « directe » : croissance dans laquelle les bactéries se servent des 
micropolluants comme source de carbone et d’énergie ; 

- le cométabolisme, dans lequel les bactéries transforment ou dégradent partiellement les 
micropolluants mais ne s’en servent pas comme source de carbone ; il y a nécessité de 
présence d’un co-substrat qui constitue la source de carbone et d’énergie pour les micro-
organismes. 

 
Lors du cométabolisme, la dégradation du composé ne fournit pas de bénéfices « directs » à la 
communauté microbienne (le composé n’est pas un substrat nutritif de croissance). La dégradation 
des deux substrats (micropolluant et co-substrat) par les micro-organismes semble être liée à la 
capacité des enzymes à dégrader plusieurs substrats (Dalton et Stirling, 1982). De nombreuses 
populations microbiennes présentent ces facultés. Par exemple, les bactéries méthanotrophes sont 
connues pour co-oxyder de nombreux HAP, alcanes et composés aromatiques.  
 

micropolluant

Biodég. par Xmp Croissance Xmp + métabolites + CO2

Biodég. par Xss
Métabolites + CO2

Croissance Xss + CO2DCO

Cométabolisme

 
Avec : Xmp : biomasse spécifique, capable de dégrader le micropolluant pour croître 

  Xss : biomasse globale (qui correspond aux MVS)  
  DCO : demande chimique en oxygène, correspond au substrat dégradable 
 

Figure 3 : Schématisation des 2 voies possibles dans la métabolisation d'un micropolluant 



 

Partenariat 2010  
Ecotechnologies et pollutions 

Action 28-5 
 

 

Décembre 2010 - p 20/36 

La prépondérance de l’une ou l’autre des voies est liée à la présence ou non de substrat exogène 
(c’est-à-dire un substrat apporté à la biomasse, et différent du micropolluant). S’il n’y a pas de substrat 
biodégradable, la biomasse utilise le micropolluant comme source de carbone et d’énergie, si elle en 
est capable. En revanche, s’il y a présence d’un substrat (par exemple, facilement biodégradable par 
rapport au micropolluant), il y aura compétition entre les 2 substrats. On parle alors d’inhibition de 
compétition (Plosz et al., 2010, Alvarez-Cohen et al., 2001). En conséquence, du point de vue de la 
vitesse de dégradation du micropolluant, les microorganismes dégradent les micropolluants plus 
rapidement en absence de substrat facilement dégradable (Urase et Kikuta, 2005). 
 
Les équations proposées par Criddle (1993), puis reprises par Barret et al. (2010b) notamment, 
permettent de lier ces 2 mécanismes de dégradation. 
 

5.4.4. Conditions aérobie/anoxie 

La plupart des modèles n’évoquent pas de différences dans les processus intervenant selon que le 
bassin biologique est en phase aérobie (aération) ou en phase anoxie (pas d’aération). L’aération a un 
effet sur la volatilisation mais les auteurs font l’hypothèse que les mécanismes et les cinétiques de 
sorption et de biodégradation ne sont pas modifiés par la présence ou non d’aération. Pourtant, il a 
été observé que des métabolites différents sont formés suivant les conditions d’aération pour le 4-
NP1EC (Goel et al., 2003) ou pour la phénazone (Greskowiak et al., 2006). Ces observations 
indiquent que les voies métaboliques de dégradation peuvent être différentes sous conditions aérobie 
et anoxie. On ne peut donc pas savoir a priori si la dégradation est plus intense dans l’une ou l’autre 
des conditions. On ne dispose que de 2 références bibliographiques qui comparent les vitesses de 
biodégradation sous ces deux conditions (Tableau 2). 
 

Tableau 2 : Constantes de cinétiques de biodégradation aérobie et anoxie pour des molécules 
pharmaceutiques et hormones 

Constantes cinétiques
kbiol 
aérobie 
(l/g/j)

kbiol 
anoxie 
(l/g/j)

kbiol 
aérobie 
(l/g/j)

kbiol 
anoxie 
(l/g/j)

fluoxetine 9 5 sulfamethoxazole 0,41 0,41
citalopram 3 0,5 tetracycline 0,44 0,04
E2 170 3 ciprofloxacine 0,55 0,13
EE2 20 0,4
ibuprofène 20 1,5
naproxène 9 0,2
diclofenac 1,2 <0,04
carbamazepine <0,06 <0,03
trimethoprime 0,15 n.a.
roxithromycine 9 0,2
sulfamethoxazole 0,3 n.a.
érytthromycine 9 0,2
galaxolide 170 150
tonalide 115 60
celestolide 75 75
diazepam <0,4 <0,25

Suarez et al. , 2010
(T : 16-26°C)

Plosz et al. , 2010
(T : 19°C)

 
 
Dans ces 2 études, les substances pharmaceutiques étudiées sont plus rapidement dégradées en 
condition aérobie. L’écart entre les deux constantes peut être faible (> 15 % pour la celestolide et la 
galaxolide ; Suarez et al., 2010) mais parfois très important (50 fois plus grande pour la E2 et la 
roxithromycine, Suarez et al., 2010 ; 10 fois plus grande pour la tétracycline ; Plosz et al., 2010). 
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5.5. Les formalismes adoptés 

Chaque modèle exprime le phénomène de biodégradation différemment. Cependant, on peut 
distinguer des formes globales des équations différentes. La cinétique exprimée dans les expressions 
suivantes correspond à la vitesse de disparition du micropolluant dans la phase dissoute Smp : 

dt

dS
Vmp mp=      (Équation 5)  

 
Avec : Vmp : vitesse de biodégradation du micropolluant (µg/l.h-1) ; 

Smp : concentration en micropolluants en phase dissoute (µg/l) ; 
 t : temps (h). 
 
 

5.5.1. Cinétique du premier ou pseudo-premier ordre dans la phase liquide 

Ce formalisme est le plus simple et le plus utilisé. Il est de la forme suivante (Struijs et al., 1991): 
 

XSk
dt

dS
mpbiol

mp ∗∗−=
     (Équation 6)  

 
Avec : Smp : concentration en micropolluants en phase dissoute (µg/l) ; 

kbiol : constante cinétique de biodégradation (l/g MES/h ou g MVS/l suivant les modèles) ; 
 X : biomasse (g MES/l ou g MVS/l suivant les modèles). 
 

5.5.2. Cinétique dans la phase liquide et dans la phase boues  

Cowan et al. (1993) et Byrns (2001) ont construit un modèle dans lequel la biodégradation est 
différente pour la part de micropolluant sorbée et la part dissoute. Chacune des deux fractions se 
différencient par le temps qu’elle passe dans le réacteur, respectivement SRT et HRT : 
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   (Équation 7) 
 

Avec : Smp : concentration en micropolluants en phase dissoute (µg/l) ; 
 Xmp : concentration particulaire en micropolluants (µg/l) ; 
 kbiol1 : constante cinétique de biodégradation dans phase liquide (l/g MES/h) ; 
 kbiol2 : constante cinétique de biodégradation dans phase boue (l/g MES/h) ; 
 X : biomasse (g MES/l). 
 

5.5.3. Cinétique de type Monod pour la biomasse globale 

Ce formalisme est plus complexe (i.e., davantage de paramètres à caler), mais peut permettre 
d’intégrer davantage de variables (ex : influence de la concentration en O2, limitation du substrat, etc.). 
L’équation est du type suivant (inspiré de Plosz et al., 2010 et Delgadillo-Mirquez, 2011) : 
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  (Équation 8) 

 
Avec : Smp : concentration en micropolluants en phase dissoute (µg/l) ; 
 Ymp : rendement (g DCOformée/g DCOoxydée) ; 
 µmp : vitesse spécifique maximale de croissance (h-1) ; 
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 So : concentration en oxygène dissous (mg O2/l) ; 
 Ko,mp : coefficient de demi-saturation pour l’oxygène (mg DCO/l) ; 
 Kmp : coefficient de demi-saturation pour le micropolluant (mg DCO/l) ; 
 X : concentration en MES (g MES/l). 
 

5.5.4. Cinétique de type Monod pour la biomasse spécifique (Équation 9) 

Ce formalisme se rapporte aux modèles considérant qu’une seule partie de la communauté 
bactérienne est capable de dégrader les micropolluants. Les modèles concernés sont ceux de Siegrist 
et al. (1989), Jacobsen et al. (1996), Peev et al. (2004) et Lindblom et al. (2009). La forme de 
l’équation de biodégradation est la suivante (Lindblom et al., 2009) : 

 
 
 

(Équation 9) 
 

Avec : Smp : concentration en micropolluants en phase dissoute (µg/l) ; 
 Ymp : rendement (g DCOformée/g DCOoxydée) ; 
 µmp : vitesse spécifique maximale de croissance (h-1) ; 
 So : concentration en oxygène dissous (µg O2/l) ; 
 Ko,mp : coefficient de demi-saturation pour l’oxygène (µg DCO/l) ; 
 Kmp : coefficient de demi-saturation pour le micropolluant (µg DCO/l) ; 
 Xmp : concentration en bactéries dégradantes spécifiques (µg DCO/l). 
 
Selon les auteurs, chaque modèle prédit de manière satisfaisante les concentrations d’une sélection 
de micropolluants en sortie d’un procédé à boues activées en aération prolongée. La qualité des 
résultats de simulation ne nous permet donc pas de choisir parmi les concepts des différents modèles. 
Cependant, chacune de ces études s’est limitée à la modélisation d’un micropolluant voire d’une 
famille de micropolluants. Rien ne permet de savoir a priori si nous pouvons utiliser un de ces 
modèles pour modéliser d’autres micropolluants que ceux étudiés spécifiquement. Il est à noter que si 
un modèle est capable de décrire le comportement d’un grand nombre de micropolluants aux 
propriétés très variées, le nombre de paramètre à estimer risque d’être élevé. Ceci aura pour 
conséquence d’alourdir l’étape de calage des paramètres, notamment si ces paramètres ne sont 
accessibles qu’expérimentalement.  
 
 
 

6. EVALUATION DES PARAMETRES DE MODELISATION  : PROTOCOLES EXPERIMENTAUX  

Les différentes formes des modèles choisis impliquent une détermination spécifique des valeurs des 
paramètres qui peuvent être obtenues à partir de la littérature, de test en laboratoire ou par 
modélisation. 

6.1. Paramètres liés à la sorption 

Comme nous l’avons précisé précédemment, la plupart des auteurs considère que phénomène de 
sorption est un phénomène rapide par rapport au phénomène de biodégradation et à l’échelle de 
temps du passage dans la station d’épuration (Plosz et al., 2010, Parker et al., 1994). La sorption se 
matérialise alors uniquement par le coefficient de partition Kd. 
 

6.1.1. Coefficient de partition Kd 

Dans les études citées précédemment (Tableau 1), la détermination de la valeur du Kd peut être faite 
de 3 manières : 

- provient de la littérature (4 modèles) ; 

- calculée à partir d’expressions semi-empiriques (4 modèles) ; 

- mesurée expérimentalement (7 modèles). 
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6.1.1.1. Expressions semi-empiriques 

Dans la littérature, il existe de nombreuses expressions semi-empiriques permettant de calculer Kd. 
Elles sont essentiellement basées sur le coefficient Kow ainsi que sur foc (fraction organique). 
Plusieurs exemples d’équations sont présentés ci-après : 
 

KowfocKd *41.0*=   (Jones et al., 2002)    (Équation 10)  
 

39.0log*67.0log += KowKd   (Mattermuller et al., 1980)  (Équation 11) 
 

14.1log*58.0log += KowKd    (Jacobsen et al., 1993)  (Équation 12) 
 

( )

1000

10
*

49.072.0 +⋅

=
OWKLog

focKd
  (Fetter et al., 1993)   (Équation 13)  

 
Parmi les modèles étudiés, seuls Urase et Kikuta (2005) ont observé expérimentalement une 
corrélation linéaire entre log Kd et log Kow mais uniquement dans des conditions plutôt acides (pH : 5-
6). Ils n’ont cependant pas inclus cette corrélation dans les équations de leur modèle. Comme nous 
l’avons précisé dans le paragraphe 5.3, ces expressions pour calculer Kd ne sont pas suffisantes pour 
bien caractériser l’hydrophobicité d’une molécule dans une matrice donnée.  
 
Le Kd et le Kow restent cependant des indicateurs qualitatifs utiles. Par exemple, pour Ternes et al. 
(2004), l'élimination par sorption est négligeable par rapport au bilan de masse total lorsque  
Kd < 500 l/kg MES, ce qui est le cas des molécules pharmaceutiques étudiées (ex : diclofénac, 
ibuprofène, carbamazépine). Les résultats de Suarez et al. (2010) montrent que la sorption est 
importante seulement pour les composés qui ont un log Kow > 6 comme les substances odorantes 
(i.e., galaxolide, tonalide, celestolide). 
 

6.1.1.2. Mesure expérimentale 

Nous avons répertorié plusieurs protocoles utilisés pour estimer expérimentalement les valeurs de Kd. 
Les différents tests réalisés pour mesurer la sorption ont pour but d’observer la partition entre phase 
liquide et phase boue en l’absence de biodégradation. Plusieurs conditions de test sont proposées par 
les auteurs. 
 
Le prélèvement de la boue est en général réalisé directement dans le bassin d’aération. Afin que les 
substrats résiduels présents dans la boue (au moment de son prélèvement) soient consommés, la 
boue peut être aérée pendant plusieurs heures. Cette boue est donc en condition de respiration 
endogène2. Au début du test, la boue est dopée en micropolluants. D’autres auteurs proposent de 
laver la boue avec de l’eau distillée pour débarrasser l’échantillon de la phase liquide (Wang et al., 
1999). Le test de sorption est réalisé sans aération avec un dopage de micropolluants étudiés. Au 
bout de quelques heures, la partition est estimée. Lors des tests de Wang et al. (1999), la 
concentration dissoute en métaux (concentration totale initiale connue) est mesurée au bout de 4 h. 
 
Afin de s’affranchir de toute biodégradation, des auteurs ont proposé de réaliser ce test avec de la 
boue préalablement stérilisée par autoclave (Zhao et al., 2008), inhibée chimiquement (Wick et al., 
2009 ; Maurer et al., 2007) ou avec une aération à l’argon (Ternes et al., 2004). Cependant, on peut 
se poser des questions quant à l’influence de ces méthodes sur les propriétés de la boue et donc sur 
leurs aptitudes à donner des données de sorption correctes. 
 
 
 
 
 

                                                 
2 La biomasse est en condition de respiration endogène dès lors qu’aucun substrat extérieur n’est apporté. Le seul substrat 
auquel elle peut accéder est dû à la lyse cellulaire d’un partie de cette biomasse. 
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6.1.2. Cinétique de la sorption 

Les modèles intégrant un terme cinétique pour la sorption sont au nombre de 8 (parmi les 18). Les 
vitesses de sorption dépendent des substances. Par exemple, Urase et Kikuta (2005) montrent que la 
sorption est très rapide pour l’ibuprofène et le kétoprofène mais que l’on peut caractériser cette 
vitesse avec un coefficient (0.054-1.061 h-1 pour l’ibuprofène et 0.337- < 10 h-1 pour le kétoprofène). 
En revanche, la sorption du benzophénone et de l’indométacine est instantanée. Il est impossible 
d’estimer un coefficient de vitesse finie. Le coefficient Kd de sorption est alors directement utilisé. 
 
La comparaison des hypothèses et des valeurs obtenues pour la cinétique de sorption est difficile car 
les modèles se rapportent à des substances différentes. Cependant, pour les métaux, nous disposons 
de plusieurs références. Alors que le modèle Toxchem (Parker et al., 1994) considère que l’équilibre 
de sorption est atteint immédiatement, Dionisi et al. (2008) et Cloutier et al. (2008) intègrent des 
constantes cinétiques de sorption. Les résultats de ces deux modèles semblent bien rendre compte 
de la dynamique des concentrations en sortie des procédés. 
 
Le nombre de tests pour déterminer uniquement la cinétique de sorption reste très limité et peu de 
substances ont été évaluées. Certains auteurs estiment directement les valeurs des paramètres de 
sorption avec les autres paramètres par l’intermédiaire du calage mathématique (Siegrist et al., 1989 ; 
Lindblom et al., 2009 ; Cloutier et al., 2008). Rittmann et al., 2003) quant à eux, illustrent les 
différentes gammes de valeurs avec un composé générique dont ils choisissent les valeurs de 
paramètres. 
 
Au final, il semble que le processus de sorption soit en effet très rapide mais peu de données nous 
permettent de quantifier cette vitesse. De plus, si nous souhaitons modéliser d’autres substances que 
celles étudiées dans la littérature, rien ne nous permet de faire l’hypothèse que l’équilibre de sorption 
est atteint immédiatement. Les données dans la littérature sont plus nombreuses pour ce qui est des 
valeurs du coefficient de partition Kd. Pourtant, les observations des différents auteurs nous indiquent 
que Kd est à utiliser avec précaution. En effet, le Kd semble être spécifique à chaque matrice donc à 
chaque procédé modélisé. 
 
Certains auteurs ne mesurent pas les valeurs des paramètres indépendamment mais les calent tous 
simultanément. La démarche expérimentale ne dissocie alors pas les processus de sorption et de 
dégradation. 
 

6.2. Paramètres liés à la dégradation 

Comme nous l’avons vu précédemment, les formalismes utilisés varient suivant les modèles. Mais les 
démarches expérimentales suivent une même trame. La démarche type consiste à suivre la 
diminution du micropolluant dans la phase dissoute pour estimer la constante cinétique de 
biodégradation. Les différents tests consistent ensuite à caractériser les capacités de biodégradation 
de la boue dans différentes conditions de substrat, de concentration en micropolluant et d’aération. 
 

6.2.1. Présence de substrat 

Selon la présence ou l’absence d’un substrat exogène et facilement biodégradable, la cinétique de 
biodégradation traduira des phénomènes différents. Si un substrat exogène (carbone et/ou azote) est 
présent, il sera biodégradé en priorité par la boue. La dégradation observée décrira alors le 
phénomène de cométabolisme. En revanche, les tests excluant tout substrat exogène permettent 
d’observer la biodégradation du micropolluant lui-même. 
 

6.2.2. Dopage 

La plupart des tests font appel à un dopage en micropolluant. Les niveaux de dopage correspondent 
aux gammes de concentrations retrouvées dans les eaux résiduaires urbaines. Les tests utilisant des 
niveaux de concentration beaucoup plus élevés (> mg/l) ont un objectif différent : évaluer la toxicité 
des micropolluants sur la boue activée (Louvet et al., 2010). Ce type de test n’entre donc pas dans les 
objectifs des modèles concernant les boues activées. 



 

Partenariat 2010  
Ecotechnologies et pollutions 

Action 28-5 
 

 

Décembre 2010 - p 25/36 

Parmi les modèles, seuls Plosz et al. (2010) ne dopent pas la boue activée avec des micropolluants 
lors de son test. Les substances étudiées sont 3 antibiotiques (sulfaméthoxazole, ciprofloxacine, 
tétracycline). Ses observations expérimentales mettent en évidence une augmentation de la 
concentration en micropolluants durant la période initiale de son test (soit pendant 5 h, sur une durée 
de 24 h). Pour expliquer cette observation, il intègre à son modèle le concept de composés 
« parents ». Ces composés parents peuvent être des formes conjuguées, d’autres composés 
pharmaceutiques métabolisables sous la forme des micropolluants recherchés ou les micropolluants 
sorbés sur les MES de l’eau de STEP utilisée dans le test. Ces composés constituent une source de 
micropolluant pour la phase liquide. 
 

6.2.3. Aération 

La grande majorité des tests se font sous aération. Les constantes cinétiques de dégradation en 
conditions anaérobie et anoxie sont très peu renseignées dans la littérature. Ces constantes 
cinétiques sont obtenues en suivant la décroissance de la concentration dissoute du micropolluant. 
 
 
 

7. CONDITIONS OPERATOIRES ET DOMAINE DE VALIDITE  

Les résultats des différents modèles en termes d’élimination de micropolluants sont valides dans les 
conditions opératoires de chaque étude. Cependant, nous observons qu’elles sont peu renseignées 
par les auteurs des modèles. 
 
L’influence des conditions opératoires sur les rendements d’élimination des micropolluants fait l’objet 
de plusieurs études dans la littérature. Le paramètre qui semble être prépondérant, et qui a été le plus 
étudié est l’âge de boues, le SRT. Pourtant, certains auteurs aboutissent à des résultats 
contradictoires. Clara et al. (2005) montrent un gain important dans l’élimination de plusieurs 
pharmaceutiques dès lors qu’une boue activée fonctionne à un SRT élevé (> 10 jours). Pour Carucci 
et al. (2006), l’élimination de l’aténolol augmente avec le SRT, ainsi qu’avec la charge massique. En 
revanche, Joss et al. (2005) n’ont pas pu mettre en évidence la moindre influence de ce paramètre en 
comparant un procédé à boues activées (SRT de 10 jours) et un bioréacteur à membranes (SRT de 
80 jours) pour tous les micropolluants étudiés. Aucune influence n’a été détectée pour les composés 
pharmaceutiques étudiés (carbamazépine, diclofénac, galaxolide, ibuprofène, iopromide, naproxène, 
roxithromycine, sulfaméthoxazole et tonalide). Un rendement significativement supérieur a été 
observé pour la trimethoprime, la clarithromycine et les nonylphenolethoxylates dès lors que le SRT 
dépassait 15 jours. Dans cette étude, les auteurs ont mis en évidence une légère influence du HRT, le 
rendement augmentant avec le HRT. Cet effet du HRT a été observé également par Maurer et al. 
(2007) sur l’élimination des bétabloquants.  
 
Les paramètres SRT et HRT traduisent l’échelle de temps de contact entre le micropolluant et la boue. 
Plus le SRT augmente, plus la communauté bactérienne présente dans le bassin biologique est 
diversifiée. La probabilité pour que la biomasse soit capable de dégrader les micropolluants est donc 
plus importante. Concernant le HRT, s’il augmente, cela signifie que le contact entre la boue est le 
micropolluant est plus long. Ce qui favorise le déroulement de la réaction de biodégradation. 
 
Parmi les 18 modèles, les conditions opératoires pour lesquelles ils sont valides ne sont pas toujours 
exprimées (Annexe 4). Ce manque de connaissance du domaine de validité ne nous permet pas de 
savoir si un modèle est éventuellement adaptable à telle ou telle condition. La condition qui est le plus 
souvent explicitée concerne le SRT (10 modèles y font référence). Le domaine de validité de ces 
modèles se situe essentiellement entre 1 et 10 jours. 3 modèles ont un domaine plus étendu (jusqu’à 
60 jours). La deuxième condition la plus citée est la concentration en MES dans le bassin. Pour les 5 
modèles concernés, la concentration est comprise entre 1 et 3 g/l. 
 
Les autres conditions opératoires que nous avons pu ponctuellement relever concernent le pH (3 
modèles), la température (3 modèles), le HRT (3 modèles) et le temps d’aération (2 modèles). 
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8. CONCLUSION 

Nous avons pu répertorier un nombre important (18) de modèles permettant de décrire le 
comportement des micropolluants dans les procédés biologiques boues activées en aération 
prolongée. Chacun d’eux a été utilisé pour modéliser un petit nombre de micropolluants. La 
justification du choix de ces micropolluants n’est jamais réellement explicitée. Pourtant, ce choix 
détermine ensuite la forme du modèle : les équations de modélisation sont choisies en fonction des 
substances. De ce fait, comparer les résultats de chacun des modèles s’avère difficile. 
 
Lors de la construction du modèle, chaque auteur choisit des concepts de modélisation pour décrire 
les trois principaux processus entrant en jeu (i.e., volatilisation, sorption et biodégradation).  
 
Pour la volatilisation, la valeur de la constante de Henry donne un paramètre objectif permettant de 
savoir si une substance est sujette à ce phénomène ou non. Si c’est le cas (selon les auteurs pour 
des valeurs de H =100 ou 200 Pa.m3/mol), de nombreuses équations différentes ont été proposées 
pour tenir compte à la fois de la volatilisation de surface et du stripping par les bulles. Cependant, le 
nombre de substances concernées reste assez faible (environ 70 au total).  
 
La sorption est caractérisée par la valeur du coefficient de partition Kd. Dans la littérature, de 
nombreux auteurs relient la valeur du Kd à celle du coefficient Kow traduisant l’hydrophobicité de la 
molécule. Pourtant, de plus en plus d’études montrent que cette manière de calculer le Kd n’est pas 
suffisante : d’autres phénomènes (ex : d’origine électrostatique) entrent en jeu et l’influence de 
nombreux autres paramètres a été mise en évidence, notamment la nature de la matrice sur laquelle il 
y a sorption. De plus, la majorité des auteurs émettent l’hypothèse que le mécanisme de sorption est 
très rapide (par rapport aux autres mécanismes et au temps de passage de la substance dans le 
procédé). Mais la vérification de cette hypothèse n’est pas mise en œuvre.  
 
Enfin, pour la biodégradation, de nombreux concepts ont été choisis par les auteurs. Le paramètre le 
plus important traduisant la biodégradation est la constante cinétique de biodégradation « kbio». 
Suivant les modèles, cette constante peut être de plusieurs formes : premier ordre ou pseudo-premier 
ordre ; exprimée en h-1 ou en l/g MES/h. Ainsi, il est difficile de comparer les valeurs des constantes 
d’un modèle à l’autre. 
 
La détermination des paramètres de modélisation est intimement liée aux choix des équations dans la 
construction du modèle. Les paramètres peuvent être déterminés de deux manières : soit à partir de 
la littérature, soit à partir d’expérimentations en laboratoire. Pour la valeur des paramètres de sorption, 
les auteurs se basent en général sur les connaissances déjà acquises sans vérifier la qualité de ses 
connaissances. Pour estimer les paramètres de biodégradation, les auteurs mettent en œuvre des 
protocoles expérimentaux. Parmi les auteurs qui mesurent expérimentalement la sorption (équilibre et 
cinétique), les tests ne sont pas standardisés et peuvent être réalisés avec différents types de boues 
(boue de STEP fraîche, boue de STEP préalablement aérée, boue stérilisée, boue chimiquement 
inhibée). La question de leur comparabilité se pose donc. Ensuite, les tests utilisés pour la 
biodégradation ne sont pas non plus standardisés. Les auteurs utilisent souvent de la boue de STEP 
en présence ou en absence de substrat, avec dopage en micropolluants et sous aération. Un seul 
auteur ne dope pas ses échantillons de boues et il met en évidence des phénomènes différents des 
autres. Pour l’aération, peu de données sont disponibles sur la biodégradation en conditions anoxie. 
 
Enfin, un modèle n’est utilisable que dans un domaine de validité précis. Celui-ci n’est que rarement 
explicité par les auteurs. Nous ne pouvons donc pas savoir a priori dans quelles conditions sont 
utilisables ces modèles. La condition dans laquelle est utilisé le modèle la plus citée est le SRT. C’est 
d’ailleurs cette condition qui a fait l’objet du plus grand nombre d’études dans le reste de la littérature 
afin de déterminer si elle influe sur le rendement d’élimination des micropolluants. La seconde 
condition d’utilisation du modèle citée est la concentration en MES dans le bassin d’aération. 
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Les modèles construits dans le but de prédire l’élimination des micropolluants sont plutôt nombreux. 
Cependant, les hypothèses dans les concepts choisis ne sont pas généralement justifiées et leurs 
conditions d’utilisation ne sont pas clairement exprimées. Cette revue de la littérature a permis de 
répertorier de nombreuses approches différentes des 3 processus d’élimination mais n’a pas permis 
de définir les plus robustes ou les plus appropriées. 
 
L’objectif de la tache C du projet ARMISTIQ est de construire un modèle traduisant le comportement 
des micropolluants au sein du procédé boues activées en aération prolongée en s’appuyant sur les 
conclusions de cette revue. La démarche de modélisation et expérimentale adoptée tiendra compte 
des lacunes que nous avons pu mettre en évidence. Par exemple, le choix des micropolluants a 
étudié sera dicté par les résultats du projet AMPERES et nous nous intéresserons à ceux dont les 
rendements sont susceptibles d’être optimisés. Ensuite, nous nous attacherons à orienter nos 
expérimentations pour approfondir certains points peu documentés. Par exemple, améliorer les 
connaissances du processus de biodégradation en conditions anoxies est un de nos objectifs. Enfin, 
notre méthode de travail visera à mieux définir le domaine de validité de notre modèle et à mieux 
comprendre l’influence des conditions opératoires sur le devenir des micropolluants. 
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Annexe 1 

Liste des substances modélisées dans les 22 publica tions portant sur la 
modélisation de l’élimination des micropolluants da ns les STEP boues activées 
en aération prolongée (parmi les 18 modèles étudiés ) 
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Annexe 2 

Méthodes de détermination des paramètres de sorptio n et de biodégradation 
(nombre de modèles utilisant chacune des méthodes)  
 
 
 
 
 

 
 
Les valeurs des paramètres pour les 18 modèles peuvent être estimées de plusieurs manières. Elles 
peuvent provenir de la littérature (valeurs données par d’autres auteurs), être déterminées par des 
expressions semi-empiriques (notamment les paramètres de sorption) ou par des travaux 
expérimentaux (calage), suivant les moyens et les objectifs de l’auteur.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Paramètres sorption

4

48

2
littérature

expressions semi-
empiriques
études batch ou
pilote BA 
pas étudié

pas précisé

Paramètres biodégradation

2

3

9

2

2
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Annexe 3 

Présence ou non d’une étape de validation du modèle  et méthode de validation 
(nombre de modèles par catégories de méthodes de va lidation) 
 
 
 
 
 
 
 
 

comparaisons valeurs des 
données d'un essai batch 

supplémentaire (1)

comparaison valeurs de la 
littérature 

(1)

pas de 
validation

(9 modèles)
validation

données provenant 
d'autres STEP 

(6)

 
Pour 1 modèle, l’étape de validation a été effectuée mais la méthode n’a pas été explicitée. 
 
 
 
L’étape de validation montre si un modèle est robuste ou non, en utilisant les paramètres de 
modélisation initialement calibrés, à un autre jeu de données expérimentales. Sur les 18 articles 
trouvés dans la littérature, seuls 8 abordent cette étape. 
 
La validation peut être réalisée de plusieurs manières, suivant les moyens dont disposent les auteurs. 
En majorité, ils utilisent des données issues d’autres STEP réelles (concentrations en entrée et sortie 
de STEP). Les concentrations observées et simulées en sortie des procédés biologiques sont alors 
comparées. Lindblom et al. (2009) valident ses paramètres expérimentalement en réalisant une 
expérimentation sous forme d’un essai en batch. Plosz et al. (2010) valident le calage des paramètres 
de leur modèle en le comparant aux valeurs des paramètres extraites de la littérature. 
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Annexe 4  

Domaines de validité pour chaque modèle selon les p aramètres étudiés dans 
les boues activées 

 

 

 

 
 

Auteur

M
E

S
 (

g
/l

)

p
H

T
 (

°C
)

a
é

ra
ti

o
n

 (
h

)

S
R

T
 (

j)

H
R

T
 (

h
)

S iegris t n.a. n.a. 10 14 3,6 n.a.

T O X C HE M logiciel 1,3-3,05 n.a. n.a. n.a. n.a. n.a.

S impleT reat (S truijs ) n.a. n.a. n.a. 1-10 0,5-5,5 n.a.

G ovind n.a. n.a. n.a. n.a. 4 7,5

WWT reat (C owan) 1,5-3 n.a. n.a. n.a. 1-5 4-8

T O X C HE M (métaux) n.a. n.a. n.a. n.a. n.a. n.a.

J acobsen n.a. n.a. n.a. n.a. n.a. n.a.

L ee n.a. n.a. n.a. n.a. 5 5

Wang 0,77-3,27 3 à 10 n.a. n.a. n.a. n.a.

B yrns 2,5 n.a. n.a. n.a. 0-60 n.a.

R ittman n.a. n.a. n.a. n.a. 5-10 n.a.

P eev n.a. n.a. n.a. n.a. 5-11 n.a.

Urase n.a. n.a. n.a. n.a. n.a. n.a.

Dionis i n.a. 7,4-7,6 25 n.a. 4-26 n.a.

C loutier n.a. n.a. n.a. n.a. n.a. n.a.

L indblom n.a. n.a. 13-22 n.a. 27-50 n.a.

Delgadillo-Mirquez n.a. n.a. n.a. n.a. n.a. n.a.

P losz 3,1 7,2-7,7 19 n.a. n.a. n.a.

C onditions  opératoires  testées

 

 
 
Ce tableau regroupe les informations (lorsqu’elles ont été explicitées par les auteurs) relatives au 
domaine de validité des modèles. 
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