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RESUME

La gestion des eaux usées par temps de pluie constitue actuellement une priorité de
I'assainissement urbain. Afin de déterminer des régles de contrdle applicables aux débordements
des réseaux d'égout unitaires et pluviaux, il est nécessaire d'en identifier clairement les impacts
sur le milieu récepteur. Dans ce contexte, un modéle numérique a été développé pour simuler la
propagation des eaux de débordement au sein d'écoulements fluviaux.

Le mode¢le est basé sur la résolution eulérienne de l'équation de transport-diffusion
appliquée aux principaux facteurs de pollution mis en jeu. Ces facteurs sont traités en tant que
variables d'état du modéle. Pour chacune, différents mécanismes de réaction agissant comme
puits et sources de matiére sont implantés dans I'équation. Le modéle parvient a représenter la
distribution dans l'espace et dans le temps des contaminants déversés et a évaluer la variation de
paramétres de qualité de 1'eau.

La résolution numérique de I'équation de transport-diffusion-réaction fait appel a la
méthode des éléments finis. Une approximation sur des éléments triangulaires linéaires (T3) et
un schéma de discrétisation de type Galerkine caractérisent le modéele numérique. La méthode
itérative GMRES est employée pour la résolution du systéme matriciel non linéaire.

Pour fin de validation, plusieurs tests académiques sont effectués. Il s'agit de tests
standards ou spécifiquement adaptés au contréle de modéles ayant les particularités de 1'outil
développé. En plus de vérifier la conformité du code informatique, les tests effectués permettent
de contrdler la précision des résultats et d'étudier les facteurs influengant la résolution numérique.

Finalement, la riviére des Prairies est choisie comme site pour appliquer le modéle. Ce
cours d'eau de la région montréalaise est fortement sollicité par les débordements de réseaux
d'égout de type unitaire et leur contréle est essentiel en vue de restaurer et protéger les usages du
milieu. Aprés construction d'un modéle numérique de terrain et modélisation de
I'hydrodynamique de la riviére pour certains événements de référence, un essai de diffusion de
traceur est reproduit par simulation. Les concentrations calculées sont comparables aux valeurs
mesurées, ce qui permet d'envisager l'application du modéle a des situations réelles de
débordement.
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1 TION

1.1 Problématique

En 1978, le gouvernement du Québec langait son Programme d'assainissement des
eaux avec pour objectifs de restaurer la qualité des lacs et cours d'eau et d'en récupérer le
plein usage. Aprés quelques années d'opération, il est maintenant possible d'analyser les

bénifices du programme et d'identifier les nouvelles priorités a établir.

En milieu urbain, 1'avénement des ouvrages d'assainissement des eaux usées n'a pu
qu'améliorer la qualité de I'environnement. La grande majorité des municipalités
québécoises se sont dotées de structures d'épuration des eaux résiduaires ou sont en voie de
le faire. Les charges polluantes déversées aux cours d'eau ont ainsi diminué
considérablement. Bien que ces réalisations s'avérent dans l'ensemble bénéfiques, une

problématique persiste autour de la gestion des eaux usées en temps de pluie.

Au Québec, les réseaux d'assainissement de type unitaire desservent environ 80%
de la population. Ces réseaux véhiculent a la fois les eaux usées pluviales et sanitaires. En
période de temps sec, la station d'épuration a la téte d'un tel réseau recoit 1'ensemble des
eaux usées sanitaires & un débit limité. Toutefois, lors d'une averse, les eaux de
ruissellement viennent s'ajouter aux eaux sanitaires et la station d'épuration ne peut
généralement pas assumer la totalité de 1'augmentation du débit A traiter. S'il n'existe pas de

bassin pour 1'emmagasinement temporaire du surplus, les eaux usées excédentaires sont

directement rejetées au milieu récepteur.

En milieu urbain, les débordements des réseaux d'assainissement constituent une
forme importante de pollution des eaux et font obstacle a la restauration des usages. Bien

que la qualité des eaux usées déversées en temps de pluie différe de celle prévalant en
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temps sec, ces eaux demeurent lourdement polluées. Elles sont principalement composées
de matieres en suspension, de matiére organique biodégradable, de microorganismes, de

nutriments et de micropolluants toxiques.

L'importance des impacts des rejets de temps de pluie sur la qualité du milieu
récepteur est indéniable. A court terme, I'apport d'une masse d'eau fortement contaminée
peut produire des effets de pollution visuelle, d'anoxie, de contamination bactérienne et
toxique. A plus long terme, c'est-a-dire 4 la suite d'une succession de débordements sur un
méme site, les rejets conduisent a 'enrichissement des sédiments par accumulation de
matiére organique biodégradable et de micropolluants toxiques. Ces contaminants se
retrouvant principalement sous forme particulaire dans les effluents de débordement, ils
sédimentent en bordure ou en aval des émissaires. En plus de contaminer les organismes
benthiques, les toxiques sont susceptibles d'étre relargués dans la colonne d'eau. Quant a la
matiere organique, sa décomposition biochimique exerce une demande en oxygéne qui

abaisse en tout temps le seuil de base en oxygeéne dissous mesuré dans le milieu récepteur.

Plusieurs facteurs justifient l'analyse détaillée de la propagation des eaux. issues
d'émissaires de débordement de réseaux d'égout. L'impact d'un épisode de débordement sur
un site donné étant lié aux caractéristiques de l'effluent et du milieu récepteur, il est
difficile a priori d'en prévoir I'importance. Comme le dépassement des critéres de qualité
vient restreindre les usages du milieu, il s'avére intéressant de pouvoir estimer l'ampleur et
la durée de la perturbation en des points stratégiques. De plus, une meilleure connaissance
des impacts peut mettre en évidence les besoins d'intervention en matiére de gestion et de
contrdle des débordements. Dans ce contexte, le développement d'un outil de modélisation
numérique applicable a cette problématique apparait comme une alternative intéressante
aux outils d'analyse classiques tels les campagnes de tracage. L'avantage du modéle
numérique réside dans sa souplesse, sa mobilisation rapide et dans la possibilité d'aller

beaucoup plus en profondeur au niveau de I'analyse des impacts.
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1.2 Objectif du travail

L'objectif du présent travail consiste a élaborer un modéle numérique simulant la
propagation des contaminants issus des rejets urbains de temps de pluie. Le modéle servira
d'outil pour l'analyse des impacts des débordements de réseaux unitaires. De type
advection-diffusion-réaction, le modele est développé a partir de Dispersim (Padilla et al.,
1997), un simulateur de panaches d'effluents basé sur la résolution eulérienne de I'équation

de transport appliquée au milieu fluvial.

Les impacts des rejets de temps de pluie peuvent étre évalués sur la base de la
variation de paramétres de qualité du milieu et de critéres environnementaux spécifiques
aux usages a protéger. Une échelle événementielle est choisie pour I'analyse des impacts,
ce qui signifie que l'on se limitera a 1'étude des phénoménes observés a court terme.
Considérant I'apport ponctuel d'une masse d'eau contaminée, le modéle doit évaluer la
valeur locale de la concentration pour les différents contaminants mis en jeu. Ces derniers

sont traités en tant que variables d'état du modéle.

Au sein de l'écoulement, les contaminants déversés sont soumis a différents
mécanismes biologiques, physiques ou chimiques qui assurent leur transformation ou leur
disparition. Ces mécanismes agissent en tant que puits et sources de matiére et leur
implantation dans la formulation mathématique du modéle constitue un des principaux
intéréts du travail. Etant donné les interactions potentielles entre les différents
contaminants, la structure algorithmique du modéle doit permettre une résolution
simultanée des équations de transport-diffusion-réaction spécifiques aux variables d'état

considérées.

En raison de l'envergure des impacts attribuables aux débordements de temps de
pluie, il est nécessaire d'établir les aspects du probléme apparaissant prioritaires dans un

contexte de modélisation. Ainsi, les variables d'état a traiter et les phénoménes a modéliser
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doivent étre fixés au départ. A cette fin, une revue bibliographique permet, dans un
premier temps, d'analyser en profondeur les rejets de temps de pluie et leurs impacts. Dans
une seconde partie, la revue bibliographique rapporte les diverses lois de comportement

associées aux variables d'état que I'on a choisi de modéliser.

Les fondements mathématiques et numériques du modéle font l'object des chapitres

3 et 4. Sa validation analytique est présentée au chapitre 5. La recherche est complétée par
une application a la riviére des Prairies, ce cours d'eau séparant I'ile de Montréal et I'ile

Jésus (Laval).




2 REVUE BIBLIOGRAPHIQUE

Le présent chapitre propose une revue de la bibliographie traitant des rejets urbains
de temps de pluie et de la modélisation des facteurs de pollution qui leur sont associés.
Dans un premier temps, une analyse détaillée des rejets urbains de temps de pluie est
présentée. Différentes études caractérisant les effluents et décrivant leurs impacts sont
rapportées. L'objectif consiste a en dégager les variables d'état qu'il convient d'intégrer au
modele afin de représenter adéquatement la problématique des débordements de réseaux

unitaires.

La seconde partie du chapitre traite des lois de comportement associées aux
variables sélectionnées. On donne un apercu des modéles développés en vue de représenter
leur comportement dans la masse d'eau en mouvement. L'objectif est d'identifier, pour
chaque variable d'état, les phénoménes a considérer et le formalisme mathématique a

employer pour les modéliser.

2.1 Analyse des rejets urbains de temps de pluie

La définition des reje£s urbains de temps de pluie englobe les débordements des
réseaux d'égout unitaires aussi bien que les rejets d'eaux pluviales de réseaux séparatifs
(Chocat et al.,, 1986 cité par CEGEO, 1993). Toutefois, la présente recherche est
principalement axée sur les débordements de réseaux unitaires. Ce choix est justifié par la

prédominance des réseaux d'égout unitaires dans les municipalités québécoises.

Les rejets urbains de temps de pluie sont intermittents et font obligatoirement suite
a des événements pluvieux (CEGEO, 1993). Outre les conditions climatiques, la fréquence
de ces débordements dépend de facteurs structuraux tels le dimensionnement du réseau
d'assainissement et la capacité de la station de traitement rattachée. Pour la ville de Québec,

Lavallée (1989) évalue a environ trente le nombre moyen d'épisodes de débordement a
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survenir durant la période allant de mai & septembre. Cela correspond en moyenne a un
débordement a tous les quatre jours. Considérant que la perturbation du milieu récepteur
peut persiter jusqu'a 48 heures aprés le début de I'événement, la période de temps pendant

laquelle la qualité du milieu est adéquate est tres breve.

Bien que longtemps négligée, la pollution associée aux débordements de réseaux
unitaires est maintenant reconnue comme une cause de dégradation de la qualité des cours
d'eau en milieu urbain. Lors d'épisodes de débordement, la charge organique et
bactériologique provenant des eaux usées sanitaires s'avére généralement beaucoup trop
élevée pour étre tolérable et sans conséquence sur l'environnement. De plus, ces eaux
sanitaires sont combinées aux eaux de ruissellement de surface qui sont quant a elles
lourdement chargées en micropolluants toxiques. Plusieurs auteurs dont Thévenot (1993) et
Klemetson (1985) ont étudié la composition des eaux de ruissellement urbain et démontré
I'importance de leur charge polluante. En période de pluie, les eaux de ruissellement
lessivent les surfaces imperméables et entrainent avec elles des quantités importantes de
solides, de métaux, d'hydrocarbures et d'espéces chimiques diverses. Rejetées au milieu

sans traitement, elles ont inévitablement des conséquences néfastes sur la qualité de I'eau.

2.1.1 Composition des rejets de temps de pluie

D'aprés Thévenot, la composition des eaux usées déversées en temps de pluie se

résume aux éléments suivants:

- les matiéres solides en suspension;

- les solides flottants;

- la matiére organique oxydable;

- les microorganismes éventuellement pathogénes;

- les nutriments;

- les micropolluants minéraux (métaux lourds);
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- les micropolluants organiques (hydrocarbures aliphatiques, HAP, BPC,

pesticides, solvants).

Tous ces facteurs de pollution sont observables a des concentrations variables dans
les surverses de réseaux unitaires. Les eaux pluviales des réseaux séparatifs sont quant a
elles caractérisées par de trés fortes charges en matiéres solides et en micropolluants. Les
tableaux 2.1 et 2.2 présentent des compositions typiques de rejets pluviaux pour des
réseaux séparatifs et unitaires. Ces résultats sont tirés de campagnes de mesures

américaines et québécoises.

Le tableau 2.3 permet de comparer les caractéristiques des eaux véhiculées par les
réseaux unitaires par temps sec et par temps de pluie. De facon générale, on constate que
les concentrations moyennes en matiéres en suspension (MES), nitrates et métaux sont
supérieures lors d'épisodes pluvieux. Par contre, étant donné I'effet de dilution engendré
par les eaux pluviales, les eaux usées de temps sec sont plus concentrées en demande
biochimique en oxygéne (DBO5), demande chimique en oxygéne (DCO), azote organique,
phosphore et hydrocarbures. D'aprés Charron (1990), la comparaison des ~rapports
DCO/DBO5 permet de conclure & une biodégradabilité plus difficile des eaux usées de

temps de pluie.




8 Développement d'un modéle de transport-diffusion applicable aux rejets urbains de temps de pluie

Tableau 2.1: Concentration moyenne pour différents facteurs de pollution présents dans des
eaux usées d'origines diverses (Ellis, 1986 rapporté par CEGEO,1993).

Azote  Phosphore Coliformes
DBO MES totale total Plomb totaux
(mg/1) (mg/l) (mg/1) (mg/1) (mg/)  (nb/100ml)

Eau pluviale | 10-250 3-11000 3-10 0.2-1.7 0.03-3.1 10° - 10°

Débordement| 60-200 100-1100 3-24 1-11 0.4 10°- 107
de réseau
unitaire
Effluent 20 20 30 10 - 10%- 108
traité d'une
station
d'épuration

Tableau 2.2: Caractérisation des eaux de débordement du réseau de la communauté urbaine
de Québec (campagne de mesures de 1982, Consultants BPR, rapporté par CEGEO, 1993).

Débordement de réseau unitaire
Concentration instantanée
(mg/)

Matiéres en suspension 20 - 640

DCO 30-510
Phosphore total 0.2-6.3
Phosphore soluble | 0.03-29
Coliformes fécaux 4x10* - 7x10° UCF/100 ml
Cuivre 0.03-0.3

Plomb 0.04 - 0.7

Zinc 02-13
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Tableau 2.3: Caractéristiques des eaux usées par temps sec et par temps de pluie dans un
collecteur de réseau unitaire (é¢tude du réseau de Mantes-La-Ville, France, rapporté par

Charron, 1990).

Concentration Concentration |
Facteur de moyenne journaliére | moyenne véhiculée par
pollution de temps sec temps de pluie
(mg/1) (mg/1)
DBO5 397 116
DCO 734 436.9
MES 379 572.5
Azote Kjeldahl 71.7 23.7
Nitrates <0.04 1.2
Ammonium 73.2 15.3
Phosphore total 74.2 21.4
Détergents 11.1 2.3
Hydrocarbures 9.2 6.1
Plomb 0.16 0.44
Zinc 1 1.4
Cadmium 0.01 0.01

2.1.2 Impacts sur le milieu récepteur

Tel que suggéré par éEGEO (1993), on doit distinguer deux types d'impacts
attribuables aux rejets d'eaux usées de temps de pluie: les impacts immédiats et les impacts
différés. Les impacts immédiats sont ceux subis par le milieu pendant une période de temps
inférieure a l'intervalle entre deux événements pluvieux. Le terme différé fait référence a
un impact dont la durée est supérieure au temps de déversement et a l'intervalle entre deux

pluies.

Les effets généralement observés dans la période qui suit le début d'un épisode de
i
débordement sont: |

- l'augmentation de la turbidité;
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- la diminution du taux d'oxygéne dissous;
- l'apparition d'azote sous forme de NH4 provenant des eaux sanitaires;
- l'établissement de colonies bactériennes potentiellement pathogénes;

- I'augmentation des concentrations en micropolluants.

Ces impacts sont souvent qualifiés d'effet choc ou de contamination aigiie. Ils se
manifestent sur une courte période de temps mais peuvent étre observés sur une distance
importante. Un débordement peut aussi avoir des répercussions immédiates sur
I'hydrodynamique du milieu. Tout dépendant de I'ordre de grandeur du débit de I'effluent
par rapport a celui du cours d'eau récepteur, les caractéristiques hydrodynamiques du
milieu peuvent étre temporairement perturbées par 1'apport d'un volume d'eau considérable.
A titre d'exemple, une pluie décennale peut générer des débits de pointe aussi élevés que
200 I/s par habitant, soit des débits de 20 m?/s pour un bassin versant de 1 km?. Pour le
territoire de la ville de Québec (170 000 habitants) qui comporte au moins 10 bassins
versants unitaires de superficie supérieure a 1 km?, le volume total d'eau potentiellement

déversée au milieu récepteur devient énorme.

Le caractére répétitif des épisodes de débordement peut étre a l'origine d'impacts a
plus long terme. Les effeis cumulatifs et rémanents des débordements peuvent devenir trés
contraignants. Des événements fréquents de faible intensité peuvent ainsi avoir des effets
tout aussi dommageables qu'un événement exceptionnel. De plus, le brusque changement

de la qualitt du milieu qui survient périodiquement peut constituer un stress

supplémentaire pour les espéces aquatiques.

Les impacts a plus long terme consistent en l'envasement, le colmatage ou
l'élévation du lit de la riviére, I'enrichissement des sédiments en matiére organique et
minérale et l'accumulation dans les sédiments de contaminants persistants. Ce dernier
aspect est a l'origine de la bioaccumulation des toxiques dans la chaine alimentaire. L'étude

des impacts différés nécessite la prise en compte de la fréquence des événements pluvieux
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causant un débordement et s'effectue par bilan sur une saison ou une autre période de

temps comparable.
2.1.2.1 Impacts reliés aux solides en suspension

La pollution engendrée par les débordements de réseaux unitaires est fortement
associée aux solides en suspension (Mouchel, 1993). Ces solides démontrent une trés forte
tendance a fixer les contaminants de nature organique et métallique et deviennent ainsi des
vecteurs de pollution. De plus, le rejet de quantités importantes de matiéres solides se
traduit par une augmentation de la turbidité de l'eau et limite l'activité photosynthétique du
milieu (CEGEOQ, 1993).

Le tableau 2.4 présentent les résultats obtenus par Chebbo et Bachoc (1993) en rapport
a la pollution particulaire des rejets pluvieux. On y constate que la DBO5, 1a DCO, les
hydrocarbures et les métaux peuvent étre fixés aux solides dans une proportion supérieure
a 80%. De plus, les auteurs ont démontré que la décantation en bassin de retenue pouvait
permettre de réduire de plus de 80% la pollution relative aux solides en suspension, a la
DCO et a 1a DBO. En ce qui concerne I'azote, les hydrocarbures et le plomb, 1'abattement
moyen de la pollution par déc?mtation s'éléve respectivement a 60, 69 et 74%. Toutefois,
des études récentes revoient a la baisse la fraction particulaire de la charge organique. La
présence de sédiments déja dégradés, présents dans les réseaux avant la pluie et remis en
suspension par l'évacuation de celle-ci, ainsi que les eaux sanitaires pourraient contribuer a
augmenter la biodisponibilité de la matiére organique et par le fait méme, la fraction

soluble.

Les particules solides véhiculées par les eaux usées de temps de pluie ont des
granulométries et des vitesses de sédimentation élevées. D'aprés Benoist et Lijklema
(1990), de 30 a 50% des solides contenus dans les débordements de réseaux unitaires sont

de nature a sédimenter a proximité des émissaires.
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Tableau 2.4. Pourcentage de la pollution fixée aux particules solides pour des mesures en
bassin de rétention et en réseau unitaire (Chebbo et Bacchoc,1993).

DCO DBO5 NTK Hydro- Plomb
carbures

Bassin de rétention
d'eaux pluviales 84-89% |>77-95% | 57-82% > 86% 79 - 96%
(Bordeaux)

Bassin de rétention

de réseau unitaire 88% 83% 48 % - 99%
(Seine, St-Denis)

Collecteur de

réseau unitaire 83-92% 91% 70 - 80% 82 - 99% 99.5-100%
(Marseille)

Dans leur étude sur la modélisation des impacts reliés aux rejets de temps de pluie,
Beck et al. (1988) insistent sur l'importance prioritaire qui doit étre accordée au transport
des matiéres solides en suspension. Les auteurs affirment qu'un effort doit étre réalisé dans
le but de représenter adéquatement les mécanismes de transport, de déposition et d'érosion
des solides. Par la suite, des cinétiques d'adsorption-désorption des contaminants pourront

y €tre rattachées.

2.1.2.2 Désoxygénation du milieu récepteur

Les rejets urbains de temps de pluie sont anoxiques et la dégradation de la matiere
organique qu'ils contiennent mobilise l'oxygéne dissous disponible. Leur dilution dans la
masse d'eau se répercute ainsi par un déficit en oxygéne dissous qui peut s'avérer
dramatique pour la faune aquatique. Certaines espéces piscicoles sensibles au taux
d'oxygénation du milieu peuvent mourir par asphyxie. La situation est particulicrement
critique lorsque la totalité de la masse d'eau est désoxygénée et que les poissons ne peuvent

trouver de zones intactes pour se réfugier.
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La dégradation bactérienne sous conditions anoxiques peut aussi contribuer a
détériorer la qualit¢ du milieu par la génération d'odeurs nauséabondes. De plus,
I'établissement de conditions réductrices (attribuable au déficit en oxygéne) favorise le

relargage des contaminants accumulés dans les sédiments.

Le déficit en oxygéne associé a une surverse d'orage est un phénoméne temporaire
dont la durée et la répartition spatiale dépendent des caractéristiques de l'événement de
ruissellement et des partiéularités hydrodynamiques du cours d'eau. A cet égard, la
modélisation de la propagation du panache d'effluent peut étre utile pour identifier I'impact

d'un événement particulier et la capacité de restauration du milieu.

Selon Hvitved-Jacobsen (1982), en situation de débordement, l'origine du déficit

en oxygéne se résume aux facteurs suivants:

- l'apport et la dilution d'eaux usées anoxiques;
- la dégradation de la matiére organique soluble;

- la dégradation de la matiére organique particulaire et benthique.

Les deux premiers facteurs causent une diminution immédiate des concentrations
en oxygéne dissous. Puisqu'elle n'est pas immédiate, la dégradation de la matiére organique
particulaire et benthique contribue & différer 1'état de désoxygénation et son importance est

considérable.

La durée d'exposition du milieu a un taux d'oxygene dissous déficitaire et I'étendue
de la zone affectée constituent des aspects prioritaires en vue d'identifier l'envergure de

I'impact d'un rejet.
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2.1.2.3 Contamination bactérienne

L'impact des organismes bactériens et virals sur la qualité des eaux de surface est
considérable. La présence de colonies bactériennes dans un cours d'eau est souvent
associée au risque de contacter différentes maladies dont la gravité est variable (Thomann
et Mueller, 1987). L'atteinte d'un niveau de contamination inacceptable restreint trés
souvent les usages de I'eau, plus particuliérement les usages a contact direct tel que la
baignade. L'insalubrité des cours d'eau se répercute aussi sur l'alimentation en eau potable.
En vue d'étre consommable, une eau fortement contaminée nécessite des traitements

sophistiqués et onéreux.

C'est généralement en terme de coliformes fécaux ou de coliformes totauk que l'on
mesure la contamination bactérienne. Les coliformes totaux font référence a un groupe trés
large de bactéries isolées aussi bien dans les sols (pollués ou non pollués) que dans les
excréments humains et animaux. Le groupe des coliformes fécaux est plus restreint; il
comprend uniquement les organismes originant du tube digestif (Escherichia Coli entre
autres). La probabilité d'observer des organismes pathogénes (Salmonella, Shigella, V.
Cholera) pouvant étre corrélée avec la densité de coliformes fécaux, ce paramétre devient

un indicateur de la salubrité du milieu.

Les eaux usées d'origine domestique sont chargées de bactéries. La présence
d'excréments humains en est la cause principale. En temps de pluie, les débordements des
réseaux unitaires se répercutent trés souvent par le dépassement des normes tolérables en
matiére de contamination bactérienne. D'aprés des mesures réalisées sur la riviére
Saint-Charles 4 Québec a la suite d'événements pluvieux, Villeneuve et al. (1992)
rapportent l'observation de concentrations en bactéries d'origine fécale qui dépassent
largement les seuils de tolérance. Des valeurs de 1'ordre de 50 000 coliformes par 100 ml

ont été mesurées dans la riviére alors que les concentrations maximales tolérables pour la

baignade sont de 200 coliformes par 100 ml.
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2.1.2.4 Aspects hydrauliques

Les rejets urbains pluviaux peuvent entrainer des modifications au régime
hydraulique du cours d'eau récepteur. La situation est particuliérement critique dans un
milieu a faible vitesse d'écoulement, les pluies d'intensité élevée pouvant engendrer des
débits débordés comparables au débit du cours d'eau. L'hydrodynamique du milieu est alors

perturbée pour la durée de 1'événement.

Si a court terme ils perturbent les caractéristiques de 1'écoulement, les événements
pluvieux fréquents peuvent, au fil du temps, causer I'érosion des berges, l'envasement du lit
et la remise en suspension de sédiments contaminés. En situation d'événement pluvieux

exceptionnel, 'apport des eaux de ruissellement peut causer des inondations (CEGEO).

Les phénomémes hydrauliques associés aux surverses d'orages sont généralement
d'amplitude élevée mais de courte durée. Une modification temporaire des vitesses et des
hauteurs d'eau peut étre observée. Clamagirand et Gaillard (1986) ont développé un modéle
simulant l'impact des apports pluviaux sur le régime hydraulique de la Seine en étiage. Ils
ont démontré par simulation que les débits et vitesses augmentaient considérablement lors
des déversements. La variation pouvait atteindre jusqu'a 100% de la valeur initiale. Cet
effet choc était par contre trés limité dans le temps et avait peu d'influence sur les

paramétres de qualité du milieu.

Les impacts hydrauliques sont reliés aux caractéristiques du milieu. Dans le cas de
la Seine, le débit d'étiage variant autour de 50 m’s, il n'est pas surprenant qﬁ'un apport
pluvial puisse perturber I'écoulement. Par contre, pour un cours d'eau ayant un débit élevé
(Ie Saint-Laurent ou la riviére des Prairies par exemple), on peut prévoir, si on considére un

mélange complet, que I'effet sera moindre.
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2.1.3 Choix des variables d'état du modeéle

Cette premiére partie de la revue bibliographique a permis d'identifier les différents
facteurs de pollution impliqués dans les débordements de réseaux unitaires et d'en étudier

les impacts sur le milieu récepteur. Le tableau 2.5 résume ces facteurs et leurs impacts. Les

interactions entre différents facteurs de pollution y sont mis en évidence.

Tableau 2.5 Facteurs de pollution associés aux débordements des réseaux unitaires en

temps de pluie.

Facteur de pollution

Impacts sur le milieu récepteur

Facteurs reliés

Solides flottants

Solides en suspension
Matiére organique
oxydable

Nutriments

Contaminants bactériens

Micropolluants minéraux

Micropolluants
organiques

- Pollution visuelle
- Accumulation sur les berges

- Turbidité de l'eau
- Fixation de polluants
- Envasement des sédiments

- Consommation immédiate
d'oxygéne

- Demande benthique en oxygéne

- Consommation d'oxygéne (NH,)

- Mortalité piscicole (NH;)

- Eutrophisation (phosphore)

- Contraintes pour les prises d'eau

potable (NO,)

- Pollution bactériologique
- Transmission de maladies

- Contamination des espéces
planctoniques et benthiques

- Mortalité piscicole

- Bioaccumulation

- Contamination des espéces
planctoniques et benthiques

- Mortalité piscicole

- Bioaccumulation

|

Oxygeéne dissous
Solides

Oxygéne dissous
Formes d'azote entre elles

Solides
Micropolluants

Solides

Solides
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A ce stade, il est nécessaire d'identifier les facteurs qui présentent une importance
prédominante et qui sont susceptibles d'illustrer la problématique observée dans nos cours
d'eau. C'est dans cette optique que les paramétres de qualité suivants sont retenus en tant

que variables d'état du modéle:

- les solides en suspension;

- l'oxygeéne dissous;

- la matiére organique oxydable;
- les contaminants bactériens;

- les micropolluants (minéraux ou organiques).

L'oxygéne dissous et la matiére organique devant obligatoirement étre traités

ensemble, quatre groupes de variables d'état seront considérés.

Cette liste de variables d'état du modeéle n'est certainement pas exhaustive. Elle se
situe a l'intérieur d'un premier effort de modélisation des impacts a bréve échéance des
débordements de réseaux unitaires. La structure du modéle prévoit 1'ajout ultérieur de

variables d'état.
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2.2 Lois de comportement

Dans un cours d'eau en régime d'écoulement fluvial turbulent, les phénomémes
d'advection et de diffusion assurent le transport des contaminants, qu'ils soient dissous dans

la masse d'eau ou en suspension.

Par advection, les contaminants sont véhiculés au fil du courant. Fisher et al. (1979)
définit l'advection comme le transport par le courant dans un systéme fluvial ou cétier.
Cette forme de transport se distingue de la convection qui est définit par le méme auteur
comme le transport vertical induit par des instabilités hydrostatiques généralement
associées a un gradient thermique. De son cbté, la diffusion turbulente permet de distribuer

les contaminants a travers la masse d'eau.

L'advection et la diffusion turbulente sont des phénoménes conservatifs. A ces
comportements s'ajoutent différents mécanismes de transformation qui forment la

composante non conservative.

Tout apport anthropique a un cours d'eau contribue & rompre 1'équilibre du milieu et
provoque une réaction naturelle de restauration. Selon la nature du-rejet, différents
mécanismes biologiques,; chimiques ou physiques s'effectuent de fagon a rétablir les
conditions prévalant initialement. Cependant, la restauration compléte de la qualité du
milieu n'est pas toujours‘ possible. Certains contaminants difficilement dégradables
s'accumulent dans le milieu et exercent un effet toxique pendant une longue période. De
plus, les mécanismes de restauration naturelle mobilisent I'oxygéne du milieu, ce qui
devient souvent un probléme considérable pour les espéces aquatiques et pour la qualité

globale du milieu.

Les réactions assurant 1'élimination des contaminants peuvent étre regroupés dans

les catégories génériques suivantes:
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- biodégradation et bioassimilation des contaminants dissous et

particulaires par les organismes planctoniques;
- dégradation chimique des contaminants dissous;

- diffusion des contaminants dissous ou colloidals a l'interface

eau-sédiments;
- sédimentation des contaminants particulaires;

- biodégradation des contaminants déposés par les organismes benthiques.

Les mécanismes qui entrainent la disparition ou la transformation de contaminants
non conservatifs doivent étre pris en considération a l'intérieur de la formulation
mathématique d'un modéle de transport-diffusion. Ces réactions constituent des puits ou

des sources de matiére qui doivent étre comptabilisés a l'intérieur d'un bilan global.

Dans la suite du chapitre, on présente, pour chacun des quatre groupes de variables
d'état du modele, une revue des lois de comportement pouvant étre employées pour

modéliser les puits et sources de matiére.

2.2.1 Solides en suspension

La figure 2.1 tirée de Guichard et Mouchel (1993) schématise les différents
mécanismes qui interviennent lors du transport des solides en suspension. Les formes
caractéristiques des profils de vitesse et de concentration y sont aussi présentées. En plus
de I'advection et de la diffusion turbulente, la force gravitationnelle agit sur les solides et
entraine leur sédimentation. Tout dépendant de leurs propriétés cohésives, les particules
solides peuvent floculer et former des agrégats de dimensions importantes. Le mécanisme
de floculation peut modifier considérablement les caractéristiques hydrodynamiques des
particules. L'importance de la floculation au sein du transport d'une suspension sera reliée

au caractére cohésif des particules considérées.
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Figure 2.1: Mécanismes intervenant lors du transport des solides en suspension.
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C'est généralement sur la base du diamétre que l'on distingue les particules
cohésives des particules non cohésives. D'aprés Tanguy (1989), les particules de diamétre
inférieur & 63 pum sont considérées comme cohésives. En raison de leurs faibles
dimensions, elles subissent des forces électrochimiques de surface. Ces forces de cohésion
provoquent l'agrégation de particules élémentaires en floques a4 contenu élevé en eau.
Puisque les particules agglomérées ont des dimensions supérieures, leur vitesse de chute

augmente.

Les particules plus grossiéres (diamétre supérieur 3 63 pm) sont faiblement
affectées par les forces de cohésion et peuvent étre considérées comme non cohésives.
Elles ne démontrent pas de tendance a la floculation. Contrairement aux particules
cohésives, elles peuvent étre facilement caractérisées, notamment par leur densité, leur
diameétre et leur forme. Considérant une certaine incertitude, la vitesse de chute peut étre

évaluée.

A T'opposé, les propriétés d'une particule cohésive dépendent de la nature du solide
et de la composition de l'eau. La connaissance des mécanismes de base contrblant le
transport des solides cohésifs est incompléte et les résultats obtenus a ce sujet sont trés

empiriques et spécifiques aux sites étudiés.
2.2.1.1 Echanges avec le fond

Les processus de transfert de solides a l'interface eau-sédiments sont complexes et
ne sont que partiellement compris. De nombreuses études ont été menées en vue d'acquérir
une meilleure connaissance des mécanismes controlant le dépot des particules et I'érosion
du fond. Des hypothéses contradictoires ont été proposées relativement a la déposition et a

la remise en suspension. Le caractére simultané ou successif de ces mécanismes n'est

toujours pas établi formellement.
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Dans une étude récente appliquée aux sédiments cohésifs, Lau and Krishnappan
(1994) concluent a l'impossibilité d'avoir simultanément érosion et déposition tel que
I'avaient proposé Mehta and Parthéniades (1985). Leurs résultats démontrent que les
agrégats qui se déposent sont ceux qui peuvent subir le cisaillement élevé du lit. Ils ne
peuvent étre remis en suspension que par une augmentation des contraintes de cisaillement.
Ces résultats mettent en évidence l'importance d'évaluer le cisaillement critique qui

détermine la limite entre la déposition ou l'érosion.

Deux types d'approche sont rencontrées pour modéliser les transferts de matiére
avec le fond. La premiére fait appel a la notion d'équilibre de la suspension. Elle nécessite
l'estimation de la concentration prévalant en fégime stationnaire a un niveau de référence
situé trés prés du fond. La seconde consiste a évaluer directement les flux de déposition et

d'érosion a l'interface et a en calculer le flux résultant.
2.2.1.2 Approche basée sur la notion d'équilibre

En situation de régime permanent et de flux de matiére en équilibre au fond
(déposition = érosion), I'hypothése de conservation de la masse dans la colonne d'eau
permet de développer le profil de matiére en suspension classique de Rouse (Guichard et

Mouchel, 1993):

C(S(-z—-)a) B l:(H‘-z-a) (Hz_ Z) ]m [2.1]
™= s 22]

H: hauteur d'eau;

s : nombre de Schmidt turbulent;
w; :vitesse de sédimentation;

% : constante de von Karman;

ux :vitesse de cisaillement de fond.

Le niveau de référence est généralement pris & une hauteur correspondant a

quelques centiémes de la hauteur d'eau totale (de 0.01H a 0.05H). A ce niveau, il est
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possible d'évaluer une concentration d'équilibre qui rend le flux de déposition égal au flux
d'érosion. Parmi les différentes relations permettant d'estimer la concentration d'équilibre,

la formulation de van Rijn (1984) proposée par Garcia and Parker (1991) a été retenue.

La relation de van Rijn pour le calcul de la concentration d'équilibre comporte un
ensemble d'équations qui permet d'estimer une concentration volumétrique
adimensionnelle prévalant a un niveau de référence en situation d'équilibre. Un minimum

de 0.01H est suggéré comme niveau de référence.

_ D5 T
C o= 0.015;1—)'(53 [2.3]
_ _ ik
avec: T= —E— [24]
-1
D*=Dso[(s z)g] [2.5]
v
u
ul= -——%};— [2.6]
1810 (—-—)
£\ Dy

Coe: concentration d'équilibre au niveau de référence;

D5y : diamétre médian du substrat;

Dy, : diamétre représentatif du décile supérieur du substrat;

u% : vitesse de cisaillement associée a la friction du lit sédimentaire;

U=, :vitesse de cisaillement critique associée a l'initiation du mouvement des sédiments;
g : accélération gravitationnelle;

v : viscosité cinématique;

H :hauteur d'eau totale.

Le paramétre 7 peut étre vu comme comme une contrainte de cisaillement
normalisée. La concentration d'équilibre peut étre utilisée pour évaluer les flux convectifs
et diffusifs entre la colonne d'eau et la couche de fond. Tanguy (1989) suggére d'exprimer
le flux résultant a l'interface eau-sédiments comme la différence entre la valeur réelle du

flux convectif et sa valeur a I'équilibre:
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AS=Dg+E;=—ows(Cy —Coe) [2.7]

AS :flux de matiére résultant a l'interface eau-sédiments;
D, :flux de matiére par déposition au niveau de référence;
E, : flux de matiére par érosion au niveau de référence.

Le paramétre a représente une probabilité de déposition. L'avantage de cette
méthode provient du fait qu'aucune supposition d'équilibre n'est requise.

2.2.1.3 Approche basée sur I'évaluation directe des flux

La formulation de Krone rapportée par Shen and al. (1993), Lee and al. (1994) et
par Teisson (1992) propose des critéres de déposition et de remise en suspension basés sur
la vitesse de cisaillement appliquée au fond. Contrairement aux méthodes basées sur les
conditions d'équilibre, elle ne nécessite pas d'établir un niveau de référence pour
I'évaluation des échanges. Elle est particulierement bieﬁ adaptée aux représentations

bidimensionnelles horizontales.

Un taux de déposition, S, , est évalué a partir d'une probabilité d'adhérence au lit
des particules déposées. Elle s'applique uniquement dans le cas d'un cisaillement inférieur
au cisaillement critique de déposition. Ce dernier représente le cisaillement maximal sous

lequel les particules déposées peuvent demeurées fixées au lit.

Sy =—Paw;C pour us Suxg. [2.8]
Py= (1 - uf;,) [2.9]

S, taux de déposition;
P probabilité de déposition;
Uxq ¢ :Vitesse de cisaillement critique de déposition.
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Le taux de déposition est considéré nul lorsque le cisaillement appliqué dépasse la
valeur critique. Le cisaillement critique de déposition est fonction du type de grains traités.
Des valeurs proposées par Krone (1977) et par Herdendorf (1978) ont été utilisées par Lee
and al. (1994) pour des sables fins, limons et argiles.

Une formulation comparable est appliquée au processus d'érosion du lit. Le
cisaillement critique d'érosion constitue une limite inférieure nécessaire pour initier le

mouvement des particules constituant le lit.

Se=Me( 4 ‘—1) pour ux > usecr [2.10]

Usecr

S,: taux d'érosion
Uxecr ¢ Vitesse de cisaillement critique d'érosion.

Le parametre M, doit étre évalué expérimentalement a partir d'une formulation du

type:
M. =aC? [2.11]

Le cisaillement critique pour 1'érosion dépend des caractéristiques du lit. La
variation de la structure et de la composition du lit affectent sa valeur. L'utilisation d'un tel
crittre d'érosion nécessite de .modéliser I'évolution du lit. Des modéles par couches

superposées sont proposés par Teisson (1992) et par Lee and al. (1994).

Pour la déposition et la remise en suspension, le cisaillement affectant la couche de

fond doit étre évalué et comparé au cisaillement critique de déposition et d'érosion. 11 est

alors possible de déterminer si on se trouve en situation de déposition ou d'érosion et
d'évaluer le terme d'échange convectif ou diffusif correspondant. Le cisaillement de fond

s'évalue par la relation suivante:
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T« :contrainte de cisaillement de fond;
© :masse volumique de l'eau;

n : coefficient de Manning;

....)
V| :module de vitesse.

2.2.1.4 Modéle EL Ased

Barros and Baptista (1989) proposent le modéle ELAsed (modéle
Eulérien-Lagragien pour la sédimentation) pour le transport des sédiments en estuaire.
L'équation de transport-diffusion intégrée verticalement est appliquée & quatre classes de

solides en suspension.

Pour une classe granulométrique donnée, le flux par déposition est exprimé en
fonction de la vitesse de sédimentation et de la différence entre la concentration réelle et

une concentration seuil, C, non décantable et caractérisant le type de solide et le milieu :

Bien que la concentration seuil soit fortement liée au site étudié, les valeurs

typiques sont situées entre 15 et 30 mg/l.

Le modéle considére la possibilité d'avoir érosion et déposition simultanée. Il
exprime le flux érosif & partir du cisaillement critique applicable a chaque classe de

particules:
Se =Bt — Ter)" [2.14]

Le coefficient d'érosion S8 et I'exposant n caractérisent le type de solides. Pour des
sédiments trés cohésifs, le phénomeéne de consolidation défavorise 1'érosion et on suggére

pour le coefficient d'érosion des valeurs de l'ordre de 10* 2 10°.
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2.2.1.5 Vitesse de sédimentation

Toute expression du flux de déposition de sédiments en suspension fait intervenir la
vitesse de sédimentation. Développée a partir d'un bilan de force sur une particule
sphérique en chute libre, la loi de Stokes est la relation la plus souvent utilisée pour évaluer

la vitesse de sédimentation de particules non cohésives:

_ (s—1)gd?
Ws="Too [2.15]
Q
s=-§;- [2.16]

Qs : masse volumique de la particule solide;
0y : masse volumique du fluide;
g : accélération gravitationnelle;
d : diamétre particulaire;
v : viscosité cinématique du fluide.
Cette équation s'applique plus particuliérement au cas d'écoulement laminaire
autour de particules trés fines. van Rijn (1984) propose de l'utiliser pour des particules de
diamétre compris entre 30 et 100 pm. Tout dépendant du régime d'écoulement, des

variations de cette équation de base peuvent étre employées. Leur domaine d'application est

défini a partir du nombre de Reynolds de la particule ou de ses dimensions:

- 3
WF%U”MELML“I} pour 100pm <d<1000wn  [2.17]

ws=1.1/(6—-1)gd pour d=1000u [2.18]

Ces équations s'appliquent & une particule isolée véhiculée dans un fluide pur. Dans
le cas d'une suspension, la sédimentation est entravée par la présence de nombreuses

particules. La vitesse de chute doit étre corrigée en tenant compte d'une concentration

volumétrique adimensionnelle c:
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ws, =ws(1—c)" [2.19]

ol wy, = vitesse de chute de la suspension.

Cette formulation proposée par McNawn et Lin a été reprise par plusieurs auteurs
dont Tanguy (1989) et van Rijn (1984). La valeur de l'exposant peut étre établie en

fonction du nombre de Reynolds de la particule.

n=4.65 pour Re,<1
n=2.32 pour Re,=1000

Une valeur intermédiaire de 4 est généralement utilisée.

2.2.1.6 Traitement de la floculation

A lintérieur d'une suspension, le phénoméne d'agrégation des solides de faibles
dimensions conduit a la formation de floques facilement décantables. A I'état floculé, les
particules trés fines peuvent démontrer des vitesses de chute plusieurs fois supérieures aux
vitesses théoriques des particules indépendantes. Les floques formés ont un contenu élevé

€n cau.

Dans une étude sur les solides de rejets pluviaux, Chebbo et Bachoc (1992)
démontrent I'importance de la floculation sur la décantation des particules véhiculées par
les réseaux d'assainissement combinés et pluviaux. Pour les particules de diamétre inférieur
a 50 pm, les vitessses de chute observées surpassent considérablement les vitessses
calculées a l'aide de la relation de Stokes. Le facteur de dépassement de la vitesse théorique

peut aller jusqu'a 3 ou 4.

La floculation est un phénoméne complexe dont la représentation mathématique est
difficile et basée sur des lois empiriques. En milieu naturel, la salinité, la température et la
concentration de sédiments en suspension sont des facteurs favorisant la floculation des

particules cohésives.
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Tel que rapporté par Migniot (1989), la floculation peut étre caractérisée par un
facteur F défini comme le rapport entre la vitesse de chute en milieu floculant et la vitesse
de chute des particules indépendantes non floculées. Le facteur de floculation varie
approximativement comme l'inverse du carré du diamétre équivalent des particules

élémentaires (en microns):
F=Ka'#® [2.20]

Le coefficient K varie en fonction de la concentration et de la salinité du milieu.
Teisson (1992) propose d'utiliser une valeur égale a 250. L'utilisation du facteur de
floculation permet de corriger la vitesse de chute théorique des particules cohésives
floculées. Celles-ci auront ainsi une vitesse de chute d'autant plus grande que leur diamétre

sera faible:

Wss=wsF [2.21]

w; : vitesse de chute des particules floculées.

Teisson (1992) suggére aussi la relation de Krone qui corréle la vitesse de chute des
particules cohésives a la concentration de sédiments en suspension. Pour des
concentrations modérées (entre 0.3 et 10 g/l), la vitesse de chute augmente avec la

concentration:
wsr=kC43 [2.22]
k : coefficient empirique.

Pour des valeurs supérieures de la concentration, la sédimentation est entravée et il
est recommandé d'utiliser un modéle tridimensionnel de I'écoulement pour représenter le

phénoméne.
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2.2.1.7 Concepts retenus pour la modélisation

Compte tenu des applications envisagées, une modélisation du transport des
matiéres en suspension et de leur sédimentation combinée a une caractérisation du lit de
sédiments est jugée suffisante. L'intérét étant porté ici sur les impacts immédiats des rejets
de temps de pluie, les changements au niveau du lit de sédiments peuvent étre négligés. En
effet, malgré le fait que les phénoménes de sédimentation et d'érosion jouent un role
significatif & l'intérieur d'un modéle de transport de solides en suspension et que 1'érosion
du lit de sédiments est & la source de la remise en suspension de particules déposées, une
modélisation détaillée de la structure et de la composition du lit n'est nécessaire que
lorsque l'on cherche a représenter 'évolution des fonds. Ce serait le cas si I'on s'intéressait
aux impacts a long terme des rejets pluviaux. Les modifications du lit engendrées par une

succession d'événements pourraient alors étre estimées par bilan sur la période.

Une formulation mathématique inspirée du modéle de Krone est donc retenue pour
modéliser la déposition des matiéres en suspension. Le flux de déposition sera calculé a
partir des contraintes de cisaillement critiques et des vitesses de sédimentation des classes
granulométriques a considérer (équations 2.8 et 2.9). Considérant le nombre de Reynolds
particulaire, les vitesses de sédimentation seront calculées d'aprés les relations 2.15 , 2.17
et 2.18. De plus, pour les solides cohésifs, le facteur de floculation de Mignot pourra étre

évalué avec I'équation 2.20.
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2.2.2 Oxygeéne dissous

2.2.2.1 Variation naturelle de I'oxygénation du milieu

' Dans un cours d'eau qui ne subit aucune influence anthropique, une variation diurne
naturelle de I'oxygene dissous est observable. Les mécanismes de photosynthése et de
respiration de la communauté aquatique en sont responsables. De plus, la diffusion de
l'oxygéne atmosphérique a la surface de l'eau assure une réoxygénation naturelle de la

masse d'eau. En excluant les termes reliés au transport et 4 la diffusion, le bilan d'oxygéne
dissous, AS, peut étre formulé de la fagon suivante:

AS =Ka (Csat - C) +P"R [2.23]

C :concentration en oxygéne dissous;

Csor :concentration a saturation;

K, :constante de réaération atmosphérique;
P :taux de production par photosynthése;
R :taux de respiration.

Lorsqu'un cours d'eau est soumis a des apports anthropiques ou naturels de
composés oxydables, des processus de biodégradation entrent en jeu et exercent un effet
déterminant sur l'oxygénation du milieu. Dans le cas de rejets d'eaux usées d'origine
urbaine, la consommation d'oxygéne liée a la dégradation du carbone et de l'azote
organique peut causer un déficit en oxygéne dissous. De plus, 1'apport d'une masse d'eau

déja anoxique contribue aussi a abaisser la concentration en oxygéne du milieu.

La matiére organique qui compose un rejet urbain est généralement mesurée en
termes de demande biochimique en oxygéne (DBO). Ce paramétre permet d'évaluer
directement la quantité d'oxygéne nécessaire a la biodégradation de la matiére organique.
On distingue parfois la demande en oxygéne associée a la biodégradation du carbone
organique (CDBO) et des composés azotés (NDBO). Puisque la croissance des colonies
bactériennes nitrifiantes nécessite un temps d'incubation supérieur, la biodégradation du

carbone organique précéde la nitrification et la CDBO s'exerce avant la NDBO.
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Il est aussi possible d'avoir recours a la demande chimique en oxygéne (DCO) afin
d'évaluer la matiére organique oxydable. La DCO est représentative de l'ensemble des
composés oxydables chimiquement et biochimiquement. Elle est mieux adaptée aux cas
des effluents a contenu élevé en espéces chimiques peu biodégradables. Pour caractériser
des eaux usées véhiculées par les réseaux pluviaux et unitaires, Ellis (1986) suggére
d'utiliser 1a DCO. 11 justifie son point de vue par le contenu élevé en solides minéraux et en
toxiques qui peut potentiellement inhiber la biodégradation. L'utilisation de la DCO peut
par contre conduire & une surestimation de la consommation d'oxygéne. Certains composés
oxydables par des méthodes chimiques ne peuvent pas étre dégradés par des processus

naturels et persistent pendant trés longtemps sous leur forme initiale.

Les mécanismes de respiration et de production par photosynthése décrivent la
variation de la concentration en oxygéne en situation d'équilibre sur la base journali¢re. En
situation de rejet urbain pluvial, 1'équilibre est rompu et les processus de dégradation
bactérienne ont un effet prédominant sur la consommation d'oxygéne. A ce niveau, la
respiration algale a relativement peu d'influence. D'aprés CEGEO (1993) , le couvert
nuageux prévalant généralement lors d'un épisode de débordement et la turbidité de l'eau
associée a la diffusion du panache minimisent l'effet de la photosynthése. Il est donc
possible de décrire I'évolution du déficit en oxygéne en ne considérant que les processus de

dégradation bactérienne et de réaération atmosphérique.

Puisqu'ils sont déterminants relativement a la chute des concentrations en oxygéne

dans un milieu soumis a un rejet urbain, les processus de dégradation de la matiére

organique sont analysés en détails au prochain paragraphe.

2.2.2.2 Processus de dégradation de la matiére organique

La matiére organique contenue dans les rejets urbains de temps de pluie est
présente sous forme dissoute et particulaire. C'est par des processus distincts que s'effectue

l'élimination de la colonne d'eau de ces deux formes de matiére organique. Afin de
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représenter la dégradation de la matiére organique et la consommation de l'oxygéne

dissous, il est nécessaire de les considérer séparément.

Tel que présenté par Harremoés (1982), trois mécanismes différents sont a l'origine

de 1'élimination de la matiére organique:

- la biodégradation de 1a matiére dissoute par les microorganismes;

- la fixation de la matiére dissoute et colloidale;

- la sédimentation de 1a matiére particulaire.

La fixation de la matiére dissoute fait référence aux processus de sorption sur les

sédiments en suspension et déposés ainsi que sur les organismes vivants (biosorption).

Ces mécanismes d'élimination de la matiére organique résultent en deux types

d'effets sur la concentration en oxygene dissous:

¢ Une diminution quasi immédiate des concentrations en oxygéne dissous liée a
la biodégradation de la matiére dissoute et a I'absorption par les organismes
vivants. La consommation d'oxygéne s'effectue simultanément avec
I'élimination de la matiére organique, il en résulte une chute rapide des
concentrations en oxygene. L'effet subsiste le temps du passage du panache

d'effluent.

® Une diminution différée des concentrations en oxygéne dissous liée a la
dégradation benthique de la matiére organique sédimentée. La consommation
d'oxygéne continue de se manifester aprés I'élimination de la matiére
organique de la colonne d'eau et une diminution d'oxygéne est observée bien

apreés le passage du panache d'effluent.
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Hvitved-Jacobsen (1982) s'est penché sur l'importance relative de ces deux
mécanismes de consommation de l'oxygéne du milieu récepteur et a pu démontrer la

prédominance de l'effet différé pour plusieurs cours d'eau danois.

Pour la riviére Saint-Charles a Québec, Lavallée (1989) a constaté que le déficit en
oxygéne atteignait un sommet trois jours aprés l'événement pluvieux. La demande
benthique en oxygéne s'avére donc un paramétre essentiel a I'analyse de la désoxygénation

du milieu.

En vue de modéliser le processus de dégradation de la matiére organique carbonée,
Thomann and Mueller (1987) proposent une approche basée sur la distinction des formes
dissoutes et particulaires de la DBO. Considérant L, et L,, respectivement la DBO dissoute

et la DBO particulaire, la DBO totale est donnée par:

L=Ls+L, [2.24]

En posant I'nypothése que seule la forme dissoute est oxydée dans la colonne d'eau

et que la forme particulaire est éliminée par sédimentation, on peut écrire:

[2.25]

K, : coefficient de dégradation de la matiére organique dissoute;
w; : vitesse de sédimentation des matiéres solides;
H : hauteur d'eau.

Cette formulation ne permet toutefois pas de relier la demande benthique en
oxygéne a la quantité de matiére organique particulaire déposée au fond. Toutefois,
l'influence individuelle d'un épisode de débordement sur la demande benthique globale
apparait négligeable et le taux de consommation d'oxygeéne par les sédiments peut étre

considéré comme un régime permanent.
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2.2.2.3 Modéles d'oxygéne dissous

La littérature rapporte de nombreux modeles d'oxygéne dissous applicables pour les

rejets en riviére ‘d'eaux usées d'origine urbaine. Ils sont classiquement basés sur les
travaux de Streeter-Phelps qui décrivent la réponse naturelle d'un cours d'eau a un apport
de matiére organique. L'équation classique de transport-diffusion est appliquée pour
représenter la distribution spatiale des concentrations. Dans leur forme la plus compléte,

ces modeles tiennent compte des facteurs suivants comme puits et sources d'oxygéne:
- la réaération atmosphérique;
- la photosyntheése;
- la respiration;
- la DBO;

- la demande benthique en oxygeéne.

A titre d'exemple, mentionnons le modéle QUAL2 (Medina, 1986) qui considére
l'influence de tous ces facteurs sur l'oxygénation du cours d'eau. Dans la formulation
mathématique unidimensionnelle de ce modé¢le, I'équation de transport-diffusion est
résolue pour les variables d'état suivantes: l'oxygeéne dissous, la DBO, la demande
benthique en oxygene, I'ammonium, les nitrites et nitritates, les phosphates et la biomasse
phytoplanctonique. Ces variables étant intereliées par des flux réciproques, le modéle

consiste en un systéme d'équations a résoudre simultanément.

Une représentation aussi détaillée des processus influencant I'oxygénation du milieu
n'est pas toujours requise. Tout dépendant de l'application a laquelle le modéle est destiné
ainsi que des caractéristiques du cours d'eau et du rejet, plusieurs variations et

simplifications sont possibles.
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Modéle du NWRW (van Sluis, 1993)

Le modéle de qualitt du NWRW (Pays-Bas) pour 1'évaluation des impacts des
débordements de réseaux unitaires sur le bilan d'oxygéne est de type Streeter-Phelps. La
particularité du modéle provient de la distinction entre la DBO dissoute et particulaire. A
partir de mesures de DBO associées aux matiéres en suspension, la DBO dissoute est

évaluée par une relation empirique.

Le modéle prend en compte les processus suivants:
- mélange initial prés du point de rejet;
- dilution de I'effluent avec le débit de base du cours d'eau;
- sédimentation;

- bioconversion et biodégradation des contaminants.

La sédimentation de la DBO particulaire est a I'origine de la demande benthique en
oxygeéne. Les résultats du modéle démontrent la nécessité d'inclure au bilan d'oxygeéne les
comportements distincts de la DBO dissoute et particulaire. Il est alors possible de
représenter les effets immédiats et différés de la biodégradation sur le taux d'oxygénation

du milieu.
Modéle DOSMO (Shaarup-Jensen and Hvitved-Jacobsen, 1990)

Ce modéle vise a évaluer l'impact des rejets urbains de temps de pluie sur les
concentrations en oxygéne de cours d'eau au Danemark. Une représentation
unidimensionnelle de 1'écoulement en riviére est utilisée pour résoudre les équations de

St-Venant et de transport. Le phénoméne de dispersion est négligé.

Une distinction est portée entre la consommation immédiate et différée de
'oxygéne du milieu. La consommation immédiate est décrite en fonction de la dégradation

de la matiére organique dissoute, par l'intermédiaire d'une cinétique de premier ordre. La
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consommation différée est aussi décrite par une telle cinétique mais cette fois, c'est la
matiere organique adsorbée qui entre en jeu. Cette derniére est évaluée par un bilan de

matiére autour de la matiére organique particulaire.

En vue d'évaluer la concentration d'oxygéne dissous résultante, I'expression de ces
taux de consommation est combinée a I'équation de Streeter-Phelps. L'originalit¢ du
modéle provient de la maniére de traiter la consommation immédiate et la consommation
différée au niveau de la résolution. Pour un épisode de débordement dont la durée est 7, , la
représentation unidirectionnelle de I'écoulement permet de restreindre la consommation
immeédiate d'oxygéne au point x a la période suivante:

xX—Xx
t< -Tq- +T.

Quant a la période de consommation différée, elle survient aprés le passage du

panache d'effluent au point x, c'est-a-dire pour:

t>x—xo

= u + Ta

X, :point de rejet de l'effluent.
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2.2.2.4 Concepts retenus pour la modélisation

La formulation retenue pour évaluer le taux d'oxygéne dissous résiduel s'inspire des
principes rapportés par Thomann and Mueller (1987) et Harremoés (1982). La matiére
organique y sera représentée par une demande biochimique en oxygéne globale. La
consommation d'oxygéne dissous associée a la dégradation du carbone organique et des
formes d'azote seront ainsi regroupée a l'intérieur d'un seul processus. De plus, étant donné
son influence négligeable en situation de débordement, la réoxygénation par photosynthése
et la respiration planctonique ne sont pas pris en compte. Le bilan d'oxygéne est donc

calculé en fonction des processus suivants:
- dégradation de la DBO dissoute;
- demande benthique en oxygene;
- réaération atmosphérique.
La DBO est choisie comme variable d'état représentative de la matiére organique
oxydable. Son évolution doit donc étre décrite. En plus de la dégradation des formes

solubles a l'intérieur de la colonne d'eau, on tiendra compte aussi de la déposition de la

DBO particulaire.

Puisque les impacts sont étudiés a I'échelle événementielle, la DBO qui est déposée
au fond a peu d'influence a court terme sur la demande benthique en oxygéne. On pose
donc I'hypothése d'une demande benthique constante, caractérisant le site étudié. Cette
hypothése est bien adaptée a la problématique des milieux subissant de fagon répétitive les
rejets d'émissaires de débordement. A long terme toutefois, ce facteur devrait tenir compte
d'interventions ou des facteurs saisonniers (les crues par~ exemple) susceptibles de

lI'influencer a la baisse comme a la hausse.
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2.2.3 Contamination bactérienne

La plupart des modéles de qualité traitant la contamination bactérienne utilisent les
coliformes fécaux comme indicateur. La disponibilité des mesures de coliformes fécaux et
I'interprétation facile des résultats justifient ce choix. Comme unité de mesure de la
contamination par les coliformes fécaux, on a généralement recours au dénombrement des

individus présents dans un échantillon de 100 ml (UCF/100 ml).

En milieu naturel, plusieurs facteurs contribuent & la décroissance des
microorganismes. Selon Thomann and Mueller (1987), les facteurs suivants influencent la
dynamique bactérienne:

- luminosité;

- température;

- salinité;

- prédation;

- disponibilité des nutriments;
- toxicité;

- sédimentation / remise en suspension.

La luminosité et la température soht reconnus comme les facteurs ayant le plus
d'influence sur la disparition des coliformes fécaux. Le mécanisme de sédimentation des
particules discrétes, agglomérées ou associées aux solides contribue aussi a I'élimination
des coliformes de la colonne d'eau. Les bactéries sédimentées ne perdent toutefois pas leur
potentiel contaminant. Au niveau benthique, l'accumulation d'organismes bactériens

devient contraignante puisqu'ils peuvent étre remis en suspension par dragage ou par

I'action du courant, du vent, de la navigation ou des baigneurs.
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2.2.3.1 Cinétiques de dégradation

Les cinétiques de dégradation des coliformes sont plut6t rapides et peuvent étre
évaluées a I'échelle horaire. Ainsi, I'étude de 1a contamination bactérienne cadre bien avec

le contexte d'étude de 1'effet a court terme des rejets urbains pluviaux.

L'équation de transport-diffusion a été fréquemment utilisée pour représenter la
propagation des coliformes fécaux en riviére. Thomann and Mueller (1987) suggérent de
représenter la décroissance de la population par une cinétique de premier ordre. Un taux
global de décroissance bactérienne est utilisé pour représenter la diminution de la
population due aux effets combinés de la luminosité, de la sédimentation et de la mortalité

naturelle:

AS =-KpB [2.26]

AS :taux de disparition de la population de coliformes fécaux;
Kj: coefficient de décroissance bactérienne;

B: concentration en coliformes fécaux.

Cette formulation simplifiée de la cinétique de décroissance de la contamination
bactérienne a été employée 4 maintes reprises comme puits de matiére dans des modéles de
transport-diffusion. Spaulding and Liang (1990) 'ont utilisée dans un modéle de qualité en
estuaire appliqué aux débordements des réseaux unitaires et aux effluents des stations
d'épuration. Des valeurs de Kj variant entre 0 et 1 jour’ ont conduit & des résultats

concordant relativement bien avec les observations.

Dans un modéle de qualité en riviere appliqué aux rejets par temps de pluie,
Bedford and al. (1983) ont représenté la décroissance des coliformes par cette cinétique

globale d'ordre premier. Le modéle unidirectionnel purement advectif considérait l'effet de
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la turbulence et de la température sur le taux de décroissance bactérienne. Ce taux était

évalué a l'aide d'une relation empirique du type:

Kp =aQ?9720 [2.27]

Cette cinétique simplifiée est aussi considérée dans le modéle QUAL2 pour le

traitement de la distribution des coliformes fécaux dans un écoulement.

En se basant sur l'approche de Thomann and Mueller (1987), Auer and al. (1993)
proposent des cinétiques spécifiques pour chacun des trois facteurs considérés comme
prioritaires soient la mortalité naturelle liée a la température, la luminosité et la

sédimentation. Un coefficient global de disparition peut alors étre évalué:

Kp=kpo +ki+ks [2.28]

k7o :coefficient de mortalité des coliformes fécaux en fonction de la température;
k; :coefficient de mortalité des coliformes fécaux associé a la luminosité;
s : coefficient de disparition des coliformes fécaux associé a la sédimentation.

Afin d'évaluer l'effet de la température sur le taux de mortalité naturelle, ils utilisent
I'équation 2.27, c'est-a-dire la relation classique d'Arrhénius basée sur le taux observable a
20 °C. Le taux de décroissance attribuable a la luminosité est évalué a partir de 1'intensité

lumineuse effective:

ki=al [2.29]

I: irradiance;
a : constante de proportionnalité.

Lorsque la profondeur est la dimension dominante comme c'est le cas en lac ou en
réservoir, un coefficient d'extinction lumineuse doit étre utilis€ pour représenter la

variation de l'irradiance sur la verticale.
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Le taux de décroissance relatif a la sédimentation s'évalue simplement 2 partir de la
vitesse de sédimentation et de la profondeur:
Ws

ko=t [2.30]

2.2.3.2 Phénoméne de sorption des microorganismes

Les modéles précédents ne tiennent pas compte de facon spécifique de
l'agglomération et de la sorption des coliformes sur les solides en suspension. Ces
phénoménes sont englobés a l'intérieur du taux de sédimentation. Auer and al. (1993)
suggerent par contre de calculer des vitesses de sédimentation pour différentes classes
granulométriques d'organismes bactériens. Des particules sédimentant sous forme

agglomérée ou indépendante peuvent alors étre traitées.

Une étude réalisée par Schillinger and Gannon (1985) sur la contamination
bactérienne issue des surverses d'orages démontre l'importahce de l'adsorption sur les
solides en suspension. Ils évaluent & un pourcentage variant entre 16 et 47% la proportion
des bactéries sorbées aux solides. Parmi I'ensemble de bactéries répertoriées, les coliformes
fécaux démontrent la plus faible tendance a la sorption et demeurent surtout dans la
colonne d'eau ou ils se dégradent naturellement. D'autres bactéries pathogénes vont par

contre s'accumuler dans les sédiments et menacer la salubrité du milieu a plus long terme.

Bien que les processus de sorption des bactéries aient une importance considérable
sur leur distribution dans un cours d'eau, ils sont difficilement modélisables. Trés peu de
formulations mathématiques ont été développées pour illustrer le comportement sorptif des

microorganismes et leur tendance a s'agglomérer.

A l'intérieur d'un modéle de transport-diffusion, 1'évaluation d'un flux a partir d'une
vitesse de sédimentation moyenne constitue une approche simple et réaliste pour traiter la

déposition des bactéries coliformes. La relation avec les différentes classes de solides en
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supension ne peut cependant pas étre considérée en raison de la complexité et de la

variabilité du phénoméne.
2.2.3.3 Concepts retenus pour la modélisation

Tel que proposé au chapitre précédent, on aura recours aux coliformes fécaux

comme variable d'état représentative de la contamination bactérienne.

Les principaux phénoménes affectant les contaminants bactériens ont été décrits
dans la présente section. L'interaction des solides en suspension et des micropolluants
toxiques sur les populations de bactéries a été présentée. Toutefois, les phénomeénes de
sorption sur les solides et d'inhibition des bactéries par les toxiques étant difficilement
évaluables, ils ne seront pas considérés spécifiquement par le modéle. On tiendra compte
d'un taux global de disparition qui réunit les effets de sédimentation, de luminosité, de
température, de prédation et de décroissance naturelle des populations, ce qui conduit a un

résultat sécuritaire du point de vue de la gestion des débordements. La cinétique d'ordre

premier décrite par 1'équation 2.26 sera employée.
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2.2.4 Contamination toxique

Qu'ils soient de nature minérale (cuivre, zinc, plomb) ou organique (hydrocarbures
aliphatiques ou aromatiques, HAP, BPC), les composés chimiques déversés en milieu
naturel sont soumis & différents processus physiques, chimiques et biologiques. Outre
l'advection et la diffusion, les phénomémes suivants assurent leur élimination graduelle de

la colonne d'eau:

- I'adsorption-désorption des composés sous forme dissoute et particulaire;
- la sédimentation nette des composés particulaires;

- la diffusion a l'interface eau-sédiments;

- la dégradation chimique, photochimique et biologique;

- la volatilisation.

L'importance relative de ces processus varie d'un contaminﬁnt a l'autre. Pour des
composés a haute tension de vapeur, la volatilisation constitue la voie d'élimination
prédominante et I'importance des processus de sorption est moindre. C'est généralement le
cas des hydrocarbures légers. Par contre, pour les métaux ou pour les composés organiques

hydrophobes, I'adsorption a une importance déterminante.

Les micropolluants issus des rejets urbains pluviaux sont de nature variée mais

peuvent étre regroupés en trois catégories:

- les métaux lourds;
- les composés organiques;

- les espéces conservatives (chlore, calcium, sodium).

Les espéces conservatives n'étant pas soumises & des processus de dégradation, les
phénomeénes de transport par advection et par diffusion sont les seuls mécanismes a

considérer pour la modélisation.




Chapitre 2, Revue bibliographique 45

En milieu aqueux, les micropolluants peuvent étre présents sous forme dissoute ou
particulaire. Puisque ces deux formes sont soumises a4 des processus différents, il est
essentiel d'évaluer la répartition de l'espéce chimique sous chacune. Le mécanisme de
sorption étant a la base de la répartition d'un contaminant en phase liquide et solide, il est
étudié en détails. Par la suite les mécanismes de volatilisation, de dégradation, de diffusion

et de sédimentation sont discutés.

2.2.4.1 Processus de sorption
Répartition des formes dissoute et particulaire
La répartition d'un contaminant sous forme dissoute et particulaire découle de sa

tendance & l'adsorption sur les matiéres solides et de la disponibilité de ceux-ci. La

concentration globale d'un contaminant s'exprime par la somme des concentrations des

deux formes:
C=Cy+Cp [2.31]
C,=f,C [2.32]
Ca=faC [2.33]

C, : concentration de la forme dissoute;

C, : concentration de la forme particulaire;

fa : fraction du contaminant sous forme dissoute ;
Jp : fraction du contaminant sous forme particulaire.

Les cinétiques d'adsorption et de désorption déterminent la proportion de la forme
dissoute et particulaire. En général, un taux initial d'adsorption élevé est observé. Par la
suite, les composés adsorbés sur la surface externe des particules diffusant lentement vers

I'intérieur, le processus est considérablement ralenti.

Pour une grande gamme de composés chimiques, un équilibre entre I'adsorption et

la désorption s'établit rapidement. Dans la plupart des modéles mathématiques, on assume
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que les cinétiques d'adsorption initiale sont trés rapides et que les conditions d'équilibre
sont atteintes instantanément. En plus de simplifier les modéles, ces considérations
permettent d'éviter d'avoir a employer des coefficients d'adsorption et de désorption pour
lesquels on dispose de peu d'informations. Parmi les modéles de transport de contaminants
qui supposent 1'établissement instantanné de conditions d'équilibre, on retrouve entre autres

le modéle présenté par Shen and al. (1993).

Le processus physico-chimique de sorption s'illustre par I'équation suivante:

kq
Ca 2 C, [2.34]
ky

Dans un milieu homogéne, les taux de variation de chacune des formes s'expriment

respectivement par:

dCq4

—aT =—kaCd+de,, [2.35]
aC
L 236]

k. :coefficient d'adsorption;
k4 :coefficient de désorption.

A I'équilibre, ces taux de variation sont nuls et on peut écrire:
Ky 8. [2.37]

Le coefficient de partition d'un soluté est défini comme le rapport a I'équilibre entre
la masse de soluté adsorbé a la masse d'adsorbant sur la concentration de soluté en

solution. Ce coefficient de partition doit avoir des unités qui correspondent a l'inverse des
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unités de concentration. Si I'adsorbant potentiel se limite aux sédiments en suspension dans

la colonne d'eau, on a:

S

Kpcsed = Ca

[2.38]

K, : coefficient de partage;
Cseq :concentration totale de sédiments en suspension.

Cette relation indique que pour un produit du coefficient de partage et de la
concentration de sédiments en suspension supérieur a l'unité, la fraction particulaire est
prédominante et le taux de désorption est inférieur au taux d'adsorption. Ce phénomeéne est
souvent observé pour des composés organiques hydrophobes en contact avec des sédiments

a haute teneur en carbone organique.

L'équation 2.38 peut aussi s'écrire:

CP
Csed

=K,Ca [2.39]

Tel que présenté par Jaffé and Ferrara (1983), cette forme décrit une isotherme
d'adsorption de Freundlich linéaire. Une telle isotherme est typique pour des toxiques

organiques présents a faible concentration en milieu naturel.

Lorsqu'il est justifié d'assumer I'établissement de conditions d'équilibre, la fraction
de contaminant particulaire peut étre évaluée en fonction du coefficient de partage et de la
concentration de sédiments. Elle s'obtient en isolant C, de I'équation 2.39 et en le

substituant dans l'expression de la fraction particulaire:

f - Qp_ _ Cp _ Kpcsedcd _ K,,Csed
P=C T Co+Ci KpCseaCa+Ca 1+K,Coua

[2.40]




48  Développement d'un modeéle de transport-diffusion applicable aux rejets urbains de temps de pluie

De la méme fagon, la fraction dissoute s'exprime par:

1

[2.41]

Ces expressions démontrent que la fraction de contaminants adsorbée augmente

avec la concentration de solides en suspension et avec la valeur du coefficient de partage.

Jaffé et Ferrara (1983) ont étudié l'applicabilit¢ de modéles qui considérent un
équilibre de sorption ou bien une cinétique de désorption. Leurs résultats démontrent que
la cinétique de désorption a une influence négligeable lorsque la concentration de solides
en suspension et le coefficient de partage sont élevés ou que les taux d'élimination (par
volatilisation ou dégradation) sont faibles. Pour des composés hautement volatils tel le
chloroforme, la prise en compte d'une cinétique de désorption apparait essentielle alors que
pour d'autres, l'hypothése d'un équilibre de sorption est tout a fait appropriée. Ainsi,

l'approche a employer doit étre déterminée cas par cas.

Evaluation du coefficient de partage

La valeur du coefficient de partage est généralement reliée a la nature de l'espéce
chimique adsorbable et des solides en suspension. Pour les composés organiques
hydrophobes, le coefficient de partage est aussi fonction du contenu en carbone des solides

adsorbants.

D'aprés les travaux de Thomann (1985) rapportés par Thomann and Mueller (1987),
les coefficients de partage pour différents métaux lourds (cuivre, zinc, cadmium, chrome,
plomb et nickel) sont pratiquement égaux. En premiére approximation, ils peuvent étre

calculés a partir de la relation suivante:

5
K, = ..__._2-5C>:0 [2.42]
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En substituant cette relation dans l'expression de la fraction dissoute, £, , cette
derniére prend une valeur constante, indépendante de la concentration de solides en
suspension. Ainsi, pour la majorité des métaux lourds, la proportion de contaminant sous
forme dissoute se situerait autour de 80%. Toutefois, ces résultats concordent peu avec les
valeurs observées lors de campagnes de mesures pour des rejets de temps de pluie.
Celles-ci rapportent des proportions de métaux lourds sous forme particulaire s'élevant

généralement au-dessus de 80%.

Pour les contaminants de nature organique, la valeur du coefficient de partage est le
plus souvent exprimée a partir de la distribution relative du contaminant entre l'octanol et

I'eau (K ,) et de sa solubilité dans 1'eau.

La distribution relative d'un composé organique entre 1'octanol et I'eau représente le
rapport des concentrations dissoutes dans les deux solvants. Elle permet d'évaluer le
coefficient de partage octanol-eau. Selon Karickoff (1984), ce dernier est relié a la fraction
de carbohe organique des solides en suspension et le coefficient de partage solide-eau

s'exprime:
K, =0.617focKow [2.43]

foc : fraction de carbone organique des solides en suspension.

Différentes expressions empiriques permettent de relier K, a la solubilit¢ du
composé dans l'eau, la plus courante étant celle de Chiou and al. (1977) que propose Shen
and al.(1993):

logKow =5.0—~0.67logS. [2.44]

Un processus sorptif peut aussi s'établir directement entre les contaminants dissous
et le lit de sédiments. On peut vraisemblablement assumer que les coefficients de partage

de la colonne d'eau et du lit de sédiments sont égaux.
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Application aux rejets urbains pluviaux

Les particules solides véhiculées en temps de pluie dans les réseaux d'égout et
déversées aux cours d'eau sont de dimensions et de nature trés variées. Les contaminants
peuvent alors démontrer des tendances a s'adsorber préférentiellement sur certains types de
solides. Peu d'informations sont disponibles relativement a l'adsorption de ces
contaminants. Des auteurs tels Chebbo et Bachoc (1992) et Kletmetson (1985) se sont
penchés sur la question et s'accordent & dire que c'est prioritairement sur les solides de
faibles dimensions que s'adsorbent les contaminants toxiques, la matiére organiqué et les
nutriments. Selon, Chebbo et Bachoc, les hydrocarbures démontrent par contre une

tendance a s'associer aux particules plus grosses.

Formulation du processus de sorption

La prise en compte du processus de sorption dans un modéle de transport-diffusion
est particuliére. Lorsque I'équation de transport-diffusion est appliquée a la concentration
globale de contaminant, ce processus ne constitue pas une source ou un puits de matiére
puisque la masse globale est conservée. La fraction dissoute et la fraction particulaire
doivent étre évaluées prioritairement, en considérant le coefficient de partage et la
concentration de solides en susl;ension auxquels le contaminant est susceptible de se fixer.
Elles seront ensuite prises en compte pour la résolution de l'équation de transport-

diffusion.
2.2.4.2 Volatilisation

Les composés chimiques qui exercent une tension de vapeur élevée sont sujets a
I'évaporation lorsqu'ils sont déversés en milieu naturel. Trés souvent, ces composés sont
peu solubles dans I'eau et ont une faible tension de surface. IIs s'étalent a la surface de I'eau

en formant un film mince facilement volatilisable.
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On considére normalement que seule la fraction dissoute peut étre volatilisée.
L'expression du flux de matiére a l'interface air-eau fait appel a la théorie du transfert
massique entre une phase liquide et gazeuse. Cette théorie développée au début du siécle
par Lewis and Whitman est présentée par Hines and Maddox (1991). Elle assume que toute
la résistance au transfert de matiére se trouve dans un film liquide et un film gazeux a
I'interface. Ainsi, les concentrations interfaciales sont a I'équilibre et peuvent étre évaluées

a partir de la loi d'Henry.

Le flux de contaminant par volatilisation s'évalue alors a partir d'un coefficient
global de transfert de matiére et de la concentration d'une part et d'autre de la surface de

I'eau:
C
S, =ki(==-f4C) [2.45]

S,: flux de volatilisation; ,
k; : coefficient global de transfert de matiére entre 1'eau et 'air ;

C, :concentration du film gazeux;
H, : constante de la loi d'Henry.

Dans la plupart des cas, la concentration du film gazeux peut étre supposée nulle.
Considérant la résistance au transfert de matiére de chacune des phases, le coefficient

global d'échange de matiére s'exprime par:

i_41.,.1
B KR, [2.46]

K; : coefficient de transfert de maticre a travers le film liquide;
K, : coefficient de transfert de matiére a travers le film gazeux.

La constante de la loi d'Henry constitue un coefficient de partage entre la phase
liquide et gazeuse. Elle s'évalue a partir de la pression de vapeur et la solubilité¢ du

composé:
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H, = Pvap

= SEn [2.47]

P,qp : pression de vapeur;

S : solubilité dans l'eau;

R : constante universelle des gaz;
T : température.

2.2.4.3 Cinétiques de dégradation

En milieu aquatique, plusieurs types de réactions de dégradation peuvent contribuer
a I'élimination ou a la transformation des composés toxiques. Les processus suivants sont

les plus souvent rapportés:
- la photolyse;
¢ l_'hydrolyse;
- I'oxydation biologique (biodégradation);

- la réduction.

Le processus de biodégradation est généralement prédominant. Cependant, dans
certains cas, la toxicité des espéces chimiques déversées peut inhiber l'action biologique

accentuant ainsi la persistance de la contamination.

Thomann and Mueller suggérent de représenter les processus de dégradation par un
coefficient global, K, , tenant compte des mécanismes de photolyse, d'hydrolyse et de

biodégradation:
K4 =Kp +K,+K, : [2.48]

K, : coefficient de dégradation associée a la photolyse;
K} : coefficient de dégradation associée a 1'hydrolyse;
K, : coefficient de biodégradation.

On assume généralement que seule la fraction dissoute est soumise a ces processus

de dégradation. La dégradation des contaminants particulaires étant beaucoup plus lente,




Chapitre 2, Revue bibliographique 53

elle peut étre négligée. La perte de contaminant par dégradation s'exprime ainsi par une

cinétique de premier ordre:
Sa =—-KgfaC [2.49]

Photolyse

Par l'action de I'énergie solaire, les liens de formation d'une substance chimique
peuvent étre brisés. Le taux de dégradation photochimique est généralement évalué a partir

d'une cinétique de premier ordre considérant un coefficient de dégradation photochimique
fonction de I'absorbance du composé (€1 ), de I'intensité lumineuse (L) et du quantum (¢)
(Shen and al., 1993):

K,=e\Lr [2.50]

Dans certains cas, la réaction de photolyse peut générer des composés de toxicité

inférieure ou supérieure a celle du composé de départ.
Hydrolyse

L'hydrolyse est une réaction chimique entre un composé 6rganique et I'eau. Comme
dans le cas de la photolyse, le produit de la réaction peut étre plus ou moins toxique. La
réaction d'hydrolyse dépend des concentrations molaires d'ions H" et OH' et ces derniéres
doivent étre prise en compte pour l'évaluation de la constante de réaction. En milieu
naturel, la réaction peut étre catalysée par des enzymes et peut ainsi étre comparée a un

processus de biodégradation.

Thomann and Mueller (1987) proposent la relation suivante pour la constante de

réaction d'hydrolyse:

Ky =K +K,[H*] +K,[OH"] [2.51]




54  Développement d'un modéle de transport-diffusion applicable aux rejets urbains de temps de pluie

K : constante de réaction a neutralité;
K : constante de réaction en milieu acide;
K,: constante de réaction en milieu basique.

Biodégradation

En raison de la richesse et de la diversité des populations microbiennes présentes
dans un cours d'eau, la biodégradation joue un role déterminant dans 1'élimination des

toxiques.

Lorsqu'une population est adaptée au composé chimique d'origine anthropique, elle
peut l'utiliser comme source d'énergie. Elle assure ainsi sa disparition. En se basant sur
I'équation de Monod pour la croissance bactérienne, le coefficient de biodégradation peut

étre estimé par la relation suivante:
Ky = Hmax [2.52]

H,.e taux de croissance spécifique maximum;
y: coefficient de croissance bactérienne;
K_: constante de demi-saturation.

K, doit étre corrigé pour tenir compte des variations de température. L'équation

d'Arrhénius est généralement employée.

2.2.4.4 Diffusion vers les sédiments

A l'interface eau-sédiments, un flux diffusif de contaminants dissous est observable.
I1 est causé par le gradient de concentration entre la colonne d'eau et I'eau interstitielle des
sédiments. Puisque la diffusion turbulente dans la colonne d'eau est plusieurs fois
supérieure a celle des sédiments qui est de nature moléculaire, la résistance au transfert
massique provient uniquement de la phase sédimentaire. Thomann and Mueller (1987)

rapportent la formulation de Di Toro pour le coefficient de diffusion eau-sédiments, K;:
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2
Ky=19¢M3 [2.53]

M :masse moléculaire du contaminant;
¢ :porosité des sédiments.

Le flux diffusif s'évalue & partir du gradient de concentration i l'interface. La

concentration de contaminant dans I'eau interstitielle, C,, ,doit étre connue.

Sair = Kf( —faC) [2.54]

2.2.4.5 Sédimentation et remise en suspension

Le transport des contaminants particulaires est entiérement dépendant des processus
affectant les solides en suspension auxquels ils sont associés. En se déposant au fond, ces
solides entrainent avec eux les contaminants adsorbés. Bien qu'ils soient éliminés de la
colonne d'eau, ces contaminants demeurent problématiques. Ils peuvent étre assimilés par
les espéces benthiques et transférés aux niveaux trophiques supérieurs. De plus, les
contaminants déposés .sont susceptibles d'étre remis en suspension par le phénoméne

d'érosion du lit.

Le flux de sédimentation des contaminants adsorbés peut étre évalué a partir de la
vitesse de chute des particules solides. En considérant une vitesse de remise en suspension
des solides déposés, Shen et al. estiment un flux net de sédimentation et de remise en

suspension:

AS =wefpC —weCse, [2.55]

Cea, : concentration sédimentaire particulaire;
w, : vitesse de remise en suspension des sédiments .
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2.2.4.6 Concepts retenus pour la modélisation

La formulation du comportement des micropolluants que l'on propose d'intégrer au
modele de transport-diffusion s'inspire fortement des travaux de Shen and al. (1993).
Certains processus d'importance moindre sont toutefois laissés de coté et les concepts
considérés se résument a:

- la sorption sur les matiéres en suspension;
- la dégradation chimique et biochimique;
- la volatilisation;

- la sédimentation.

Etant donné l'influence déterminante des solides en suspension sur le devenir des
micropolluants, le modéle doit considérer en paralléle ces deux variables. L'équation de
transport-diffusion devra étre appliquée simultanément aux solides en suspension et aux

micropolluants.

Le mécanisme d'adsorption-désorption sera évalué a partir du principe d'équilibre
du partage. Considérant la valeur du coefficient de partage de l'espéce chimique et la
concentration de solides en suspension, les fractions dissoute et particulaire seront
calculées & l'aide des équations 2.40 et 2.41. La forme particulaire sera alors soumise a un

processus de sédimentation identique a celui appliqué aux solides en suspension.

La disparition des contaminants par des processus chimiques et biochimiques sera
évaluée d'aprés une cinétique de premier ordre qui fait référence a un taux global de
dégradation. Finalement, pour les composés de nature organique, un flux de volatilisation

pourra étre évalué 4 partir de 1'équation 2.45.
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3 MODELE MATHEMATIQUE

Le modéle mathématique de propagation des rejets urbains de temps de pluie
repose sur I'équation conventionnelle de transport-diffusion incluant les sources et les puits
de matiére. Cette équation doit étre appliquée aux variables d'état sélectionnées au chapitre
précédent et le comportement spécifique a chacune doit étre considéré. La résolution

numeérique de cette équation est présentée au chapitre 4.

La connaissance des propriétés hydrodynamiques de I'écoulement est essentielle a
la modélisation des phénoménes de transport advectif et diffusif. A cette fin, un modéle
hydrodynamique est employé pour générer le champ de vitesse, les hauteurs d'eau et la
diffusivité sur le domaine étudié. Il convient donc de débuter ce chapitre en introduisant
les bases du modéle hydrodynamique qui sera utilisé. Par la suite, le développement de la
forme bidimensionnelle de I'équation de transport-diffusion est présenté. Le modéle
mathématique de transport-diffusion est ensuite décrit en détails. La présentation de

certaines particularités associées a la résolution numérique termine le chapitre.

3.1 Modéle hydrodynamique

La résolution simultanée des équations de conservation de la matiére et de la
quantité de mouvement constitue une approche classique pour la modélisation des
écoulements a surface libre. La forme et le nombre d'équations a résoudre sont déterminés

par le nombre de dimensions devant étre représentées par le modéle.

Pour les écoulements caractérisés par une prédominance des dimensions
horizontales sur la profondeur (canaux, riviéres, ou fleuves), il est généralement
convenable de poser I'hypothése d'un mélange complet sur la verticale. De cette fagon, on

considére des valeurs des variables d'état moyennées sur la profondeur de 1'écoulement.
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Cette hypothése est appliquée au modéle hydrodynamique comme au modéle de

transport-diffusion. La figure 3.1 illustre le repére et les conventions respectées.

Figure 3.1. Repére et conventions du modéle hydrodynamique.

Le modéle bidimensionnel horizontal de l'écoulement est obtenu en intégrant
temporellement et verticalement les formes tridimensionnelles des équations de continuité
et du mouvement. Ces procédures d'intégration sont tout a fait semblables a celles qui
seront présentées en annexe pour l'équation de transport-diffusion. En posant des

hypothéses de pression hydrostatique et de fluide incompressible, on obtient:

Equation de continuité

oh  duH | OvH _
ot ar T By =0 [3.1]
Equations du mouvement
Ou, Ou, ou, Oh_
at+“ax+"ay+gax‘ P [3.2]
v, dv, dv,  dh
ar Thar TV T8 331
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_ _gnlelu 1 ™ atay CwQalWlWx
Fy= —-———H4,3 +fev+ ol 3¢ + = + of [3.4]
gni|Viv l(atyx 9t  Cuwoa.WIW,

C :coefficient de trainée du vent;

fe :facteur de Coriolis;

F,,F, :forces résultantes en x et y;

g :accélération gravitationnelle;

h :cote du plan d'eau par rapport a un référentiel de niveau;
A’ :cote bathymétrique;

H :profondeur totale;

n :coefficient de frottement de Manning;

u,v :composantes de la vitesse selonx et y moyennées sur la verticale;
|V| :module de la vitesse du courant;

W.,W, :composantes de la vitesse du vent;

|W| :module de la vitesse du vent;

© :masse volumique de l'eau;

Qo :masse volumique de l'air;

T; :contraintes de Reynolds.

Les contraintes de Reynolds permettent de représenter les phénoménes de diffusion
turbulente dont l'importance est largement supérieure a la diffusion moléculaire. En

notation de Einstein, elles s'expriment de la fagon suivante:

;  Ouj ..
SN CTIE A - »

{

ur :viscosité cinématique turbulente.

La méthode des éléments finis a été retenue pour la résolution des équations du
modéle hydrodynamique. A partir des caractéristiques physiques du cours d'eau
(bathymétrie, nature du substrat et des plantes aquatiques), le domaine étudié est discrétisé
en éléments triangulaires a taille ajustable. Les variables d'état, c'est-a-dire la vitesse en x et
en y ainsi que le niveau d'eau, sont calculées sur chacun des noeuds du maillage. Les

vitesses sont interpolées quadratiquement alors que les hauteurs d'eau le sont linéairement.
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3.2 Développement de I'équation de transport-diffusion

Par bilan des flux massiques sur un élément volumique (figure 3.2), on parvient a
développer la forme générale de 1'équation de transport-diffusion. On pose I'hypothése d'un
contaminant non conservatif réparti uniformément dans une masse d'eau en mouvement.
En plus des flux de matiére par advection et par diffusion, des mécanismes de production
ou de dégradation sont considérés globalement. On suppose qu'ils s'exercent de fagon

homogéne dans l'espace et dans le temps.

af= ax, T f,+af,

" 3%,
y !
P £ edf, |y
¢ J
£, ; “1 t.dat,
T : —
Az /
fy -__L --------------------

Figure 3.2. Flux massiques sur un volume élémentaire

La notation suivante est adoptée:

u;C: flux advectif traversant le plan perpendiculaire a I'axe i;
fi: flux diffusif traversant le plan perpendiculaire a l'axe i;
¢ : taux de production ou de dégradation de matiére par des cinétiques quelconques.

La formulation mathématique du principe de conservation de la matiére s'exprime

ainsi:
AxAyAz—— =[ (e +u0), - (f +uC) ,,, |AyAz + [(fy +vC), — (fy +vC) ﬁAyJAxAZ

+ (. +wC), = (1, +wO) ., |AxAy + ¢(AxAyAz) [3.8]
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En rendant infinitésimales les dimensions de I'élément et en divisant par le volume

b

on obtient la forme différentielle de I'équation:

I __uC_nC wC ¥ ¥y e, [3.9]
a* " @ &k & o o '

En considérant un coefficient de diffusion moléculaire isotrope D, les flux
diffusifs peuvent étre représentés par une loi de Fick:

__n oC
R [3.10]

En substituant les expressions des flux diffusifs dans 1'équation du bilan et en

réarrangeant, on obtient:

BC uC 6vC+6wC_D GZC GZC 9:C
o T ax dy 0z

+ 2 ayz W 2]+¢ [3.11]
Cette expression constitue la forme tridimensionnelle générale de 1'équation de
transport-diffusion pour un contaminant non conservatif. Elle est valable pour des valeurs
instantanées continues des variables d'état. Puisqu'en pratique une échelle de temps
discrétisée est considérée, il est nécessaire de pondérer les variables sur un intervalle de
temps suffisamment long pour éliminer les fluctuations aléatoires associées a la turbulence.
A cette fin, on procéde a l'intégration temporelle de 1'équation de transport-diffusion. De
plus, étant donné I'hypothése d'un mélange complet sur la profondeur, l'équation doit étre
intégrée sur la verticale. La démonstration de ces deux méthodes d'intégration est présentée

€n annexe.
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Aprés intégration temporelle et verticale, l'équation de transport-diffusion peut étre
écrite sous la forme suivante:
O0HC , ouHC ovHC _ 9

a Tax T dy axHD"

GC+8HD ac

ox oy Yoy

+AS  [3.12]

Ici, AS constitue un terme global de puits et de sources de matiére. Sa formulation
est spécifique a chacune des variables d'état considérés.

3.2.1 Domaine d'application du modéle pour le transport des
solides en suspension

Les phénomeémes de sédimentation et de remise en suspension ont une importance
déterminante sur le tfansport des matiéres solides au sein de I'écoulement. Bien que ces
phénomeénes soient orientés selon la verticale, il est possible de les représenter a l'intérieur
d'un modéle bidimensionnel horizontal. Certaines conditions restreignent cependant

l'utilisation de valeurs moyennes verticales pour la représentation de ces flux.

Les flux de matié¢re par sédimentation et érosion sont fonction des concentrations
prévalant a l'interface eau-sédiments. En vue d'appliquer un modéle bidimensionnel
horizontal, la concentration moyennée sur la profondeur doit étre trés proche de la
concentration a la limite inférieure du domaine et le profil de concentration doit étre
pratiquement uniforme. Tanguy (1989) présente le domaine d'application d'un mode¢le a 2
dimensions horizontales pour le transport des suspensions. I1 le limite aux cas de matériaux
non cohésifs trés fins et de profil de concentration en équilibre en tout point sur la
verticale, c'est-a-dire un bilan érosion-déposition nul. Teisson (1991) élargii ce domaine
d'application aux particules cohésives fines a faible vitesse de chute et aux concentrations

modérées de solides en suspension.

En situation de débordement, un apport massif de matiéres en suspensions survient

et la disponibilité¢ de sédiments peut devenir supérieure a la capacité de transport de
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I'écoulement. Il en résulte une déposition rapide des particules grossiéres suivie de
I'établissement d'un équilibre. Il apparait donc envisageable de traiter le transport des
particules fines cohésives et non cohésives par une modélisation bidimensionnelle

horizontale.

3.3 Modéle de transport-diffusion

L'équation qui résulte de l'intégration verticale doit étre modifiée de maniére a
prendre en compte les sollicitations locales. Le terme de sollicitations fait référence aux
injections ponctuelles ou diffuses de fluide. Cependant, dans le contexte d'un modéle
numérique, il est aussi associé aux pertes ou gains locaux de fluides qui découlent de

l'irrégularité du champ de vitesse.

Le traitement des sollicitations conduit a l'obtention de deux formulations
différentes de l'équation de transport-diffusion: une formulation conservative et une
formulation non conservative. Le choix de la formulation a utiliser repose uniquement sur
les caractéristiques du champ de vitesse considéré. Un champ de vitesse est dit conservatif
si le principe de conservation de la matiére est respecté localement et globalement. A
I'opposé, un champ de vitesse est non conservatif si en certains endroits, les bilans de
masse d'eau ne sont pas fermés adéquatement. Ce phénoméme s'énonce mathématiquement

sous la forme d'une divergence non nulle du champ de vitesse a I'échelle considérée.

Les modéles numériques peuvent parfois produire des champs de vitesse non
conservatifs: méme si le bilan de matiére global ou sectoriel est respecté, des pertes ou
gains de matiére sont observés localement. La discrétisation du domaine en est en grande

partie responsable.
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En s'inspirant du développement présenté par Galeati et Gambolati (1989) pour le
phénoméne de transport-diffusion dans un milieu poreux, il est possible de dériver les
formulations conservative et non conservative de I'équation de transport-diffusion:

Jformulation conservative

OHC _ 0, OHC 9, OHC 9 OHC 9 ,, OHC

a S m o tall Y oy Ty ax T oy
JuHC dvHC 0
JC - BHC roHC +45 [3.13]

Jformulation non conservative

On considére ici un champ de vitesse non conservatif pour lequel 1'expression de la

divergence est:

du , dv _
B oy =Qlx,y) [3.14]

En substituant cette expression a l'intérieur de 1'équation 3.13 , on obtient:

9C _dy pdC, 3y pdC 35 pdC. 8 pdC
HSE = 3 Doz + 3 DoH gz + 5Dy H G+ oDy H s
aC 0
—uHG= —vH +QHC —QHC +AS [3.15]

D; : composantes du tenseur de dispersion;
Q : débit volumique injecté par unité de volume ;
C’: concentration injectée.

On remarque tout d'abord que les termes diffusifs utilisés font appel a la structure
compléte d'un tenseur de dispersion. Ils permettent donc de représenter distinctement les

phénoménes dispersifs suivant les quatres composantes tensorielles.
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La différence essentielle entre ces deux formulations se situe au niveau de la
gestion des pertes et des gains de fluide. Considérant une formulation non conservative, la
divergence locale non nulle du champ de vitesse se traduit par une perte ou un gain de
fluide a la concentration du milieu. Elle engendre ainsi une perte ou un gain au niveau de la
masse globale de contaminant plutdt qu'au niveau de la concentration. Ainsi, si un volume
d'eau a la concentration C’ est injecté et que son influence sur le champ de vitesse n'est pas
prise en compte, on doit fournir au modéle la quantité d'eau impliquée, Q . Cette eau est
alors traitée a la concentration du milieu. De cette fagon, on évite I'apparition de gradients

locaux artificiels trop élevés.

A T'opposé, avec la formulation conservative, la divergence non nulle du champ de
vitesse entraine des pertes ou des gains de fluide a 1'état pur, c'est-a-dire sans concentration.
On peut alors observer une concentration ou une dilution du contaminant et ainsi générer
des gradients de concentration indésirables. Ainsi, il s'avére préférable de restreindre
l'utilisation de la formulation conservative aux problémes pour lesquels le champ de vitesse

est conservatif.

D'aprés ces constatations, la formulation non conservative apparait mieux adaptée a
la modélisation des rejets de temps de pluie. Puisque les vitesses et les niveaux d'eaux
utilisés en entrées du modele ‘sont le résultat d'une modélisation numérique, un champ de
vitesse non conservatif est a prévoir. De plus, les volumes d'eau impliqués lors des
débordements des réseaux d'assainissement pouvant étre considérables, leur influence sur

I'hydrodynamique du milieu devra parfois étre prise en compte.

L'équation 3.15 est a la base du modele mathématique de transport-diffusion
appliqué aux débordements de réseaux unitaires. Le traitement de la diffusivité, les
conditions limites et les puits et sources de matiére viennent compléter la structure de ce

modéle.
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3.3.1 Traitement de la diffusivité

Le choix des paramétres de diffusivité constitue une étape déterminante dans
l'application d'un modéle de transport-diffusion. En général, les modéles bidimensionnels
décrivent le phénoméne de dispersion dans le plan horizontal par les processus suivants:

- l'interaction entre le substrat et 1'écoulement qui engendre une contrainte
turbulente de fond;

- les instabilités horizontales associées aux gradients de vitesse et aux
cisaillements latéraux.

Ces processus sont des propriétés de 1'écoulement et peuvent étre évalués par
l'entremise d'une modélisation hydrodynamique. Le modéle hydrodynamique employé ici
les évalue en tant que diffusivité de fond et diffusivité transversale turbulente. Tel que
proposé lors de la démonstration de l'intégration verticale (annexe A.2), les différents
niveaux de diffusion peuvent étre regroupés sous une seule dispersion horizontale globale.
Les deux termes de diffusivité peuvent étre combinés en un seul coefficient qui est projeté

sur les plans x et y de fagon a générer un tenseur de dispersion.
Diffusivité de fond

Il est bien connu que la rugosité du lit de la riviére ralentit 1'écoulement prés du
fond et engendre un profil de vitesse vertical de type logarithmique. Le cisaillement
appliqué a l'interface induit une certaine turbulence sur toute la colonne d'eau. Cette

derniére agit sur le mélange horizontal des solutés ou des suspensions (Fisher, 1979).

La diffusivité de fond est généralement évaluée a l'aide de la formule de Taylor:
Ds=Ku*H [3.16]

K : constante variant entre 0.135 et 0.17;
u* :vitesse de cisaillement.
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Une valeur de 0.15 est souvent employée pour K.
Diffusivité turbulente horizontale

Au sein d'un écoulement naturel, la dispersion associée aux contraintes de
cisaillement latérales peut étre évaluée a partir du concept de longueur de mélange.
Développé a l'origine pour décrire le mouvement, ce concept permet de représenter le
processus de mélange induit par la turbulence. Considérant une longueur caractéristique, la

diffusivité turbulente horizontale est calculée 4 partir des gradients de vitesse:

_ du ) )’ ou  ov)?
Dn—ﬁlm‘/Z(a) +2(-§;) +(-a-—y-+'a}-) [3.17]

P : constante de calibration;
Im : longueur de mélange caractéristique.

Selon Leclerc et al. (1992), la constante de calibration doit étre ajustée de facon a ce
que la diffusivité résultante respecte le registre de valeur proposé par la littérature
(Fisher,1979) soit:

0.15< (uDH) <0.75

Ces bornes ont été établies pour des cours d'eau légérement a moyennement
méandrés. Le rapport peut prendre localement des valeurs nettement supérieures, en

particulier autour d'obstacles ou de singularités.

Tenseur de dispersion

En vue d'obtenir une diffusivité globale du milieu, la diffusivité de fond est

combinée a la diffusivité turbulente horizontale. On assume que cette diffusivité globale
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s'exerce a la fois longitudinalement et transversalement. De fagon a pouvoir inclure une

certaine anisotropie, des facteurs de pondération sont introduits.

Finalement, les composantes du tenseur de dispersion sont évaluées a l'aide des

relations suivantes:

D, = D,cos%0 +D,sin’0 [3.18]
Dy, = (Dx~D,)sinBcos 6 [3.19]
D,, =D,sin’0 +D,cos?0 [3.20]

D, : diffusivité longitudinale;
D, : diffusivité transversale;
0 : angle du module de vitesse par rapport a I'axe des x.

3.3.2 Conditions aux limites

L'application des conditions aux limites du domaine est essentielle a la résolution
de I'équation de transport-diffusion. Lorsque le probléme est transitoire, des conditions

initiales doivent aussi étre considérées.

Le choix des conditions aux limites peut jouer un réle important sur la précision et
la stabilit¢ de la solution. Il est nécessaire d'établir des conditions aux limites
représentatives de la physique du probléme et qui assurent une résolution numérique
adéquate. Un choix de conditions aux limites trop rigides peut étre a la source d'oscillations

parasites de la solution.

Dans les 